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1. Einleitung 
 
1.1 Einführung und Problemstellung 
 
Durch die Industrialisierung werden der Mensch und die Umwelt mit der Exposition 
naturfremder Stoffe, Xenobiotika, konfrontriert. Diese Stoffe können verschiedene 
Auswirkungen auf den Organismus Mensch, bzw. auf die Umwelt haben. Gerade Stoffe, 
welche im größeren Maßstab industriell produziert werden, bergen allein aufgrund ihrer 
Produktionsmengen ein potentielles Schädigungsrisiko. Daher sind Untersuchungen zum 
Verhalten dieser Stoffe in der Umwelt unabdingbar. So wird z. B. bei Pestiziden, welche 
gewollt in die Umwelt ausgetragen werden, um den Ertrag der Kulturpflanzen zu 
erhöhen, die Zulassung und Handhabung dieser Chemikalien behördlich in der 
Pflanzenschutzmittelverordnung geregelt. 
Durch die Ausbreitung und den Gebrauch von Chemikalien sowohl im privaten Haushalt 
als auch in der Industrie, bzw. im handwerklichen Gewerbe kann ein Eintrag ins 
Abwasser und damit in die Abwasserbehandlungsanlagen stattfinden. In diesen werden 
mögliche Verschmutzungen durch eine konventionelle Kläranlage weitestgehend 
eliminiert, doch passieren einige Substanzen in höheren Anteilen die 
Abwasserbehandlungsanlagen, wie z. B. verschiedene Arzneimittel, Detergenzien, etc (1, 
2). Hingegen werden andere Stoffe erst während des Klärungsprozesses gebildet bzw. 
angereichert (3, 4), wie dies z. B. für Nonylphenol bei der anaeroben 
Klärschlammstabilisierung der Fall ist (5). Mit dem Klärschlamm werden dann diese 
Chemikalien bei der landwirtschaftlichen Klärschlammverwertung in die Umwelt 
ausgetragen (6, 7). Daher wird die Ausbringung von Klärschlamm auf die Felder in der 
Klärschlammverordnung geregelt. Während früher hauptsächlich 
Schwermetallkontaminationen im Klärschlamm im Blickpunkt des öffentlichen Interesses 
standen, rücken zunehmend auch andere Chemikalien, wie z. B. Arzneimittel, 
Weichmacher, Detergenzien und andere Zusatzstoffe in den Fokus. 
Bei einigen dieser Chemikalien wurde eine estrogene Wirkung in vitro und in vivo 
festgestellt (8). Endokrin wirksame Stoffe können sowohl anthropogenen 
(Xenoestrogene) als auch natürlichen Ursprungs (Estrogene, Phytoestrogene, etc.) sein. 
Der wichtigste Vertreter der künstlich hergestellten Estrogene ist der Wirkstoff 
Ethinylestradiol, der in der Anti-Baby-Pille enthalten ist. Nonylphenol und Bisphenol A 
sind weit verbreitete Xenoestrogene, welche als Industriechemikalien in Deutschland im 
10.000 t/a Maßstab hergestellt werden (9). Ihre Anwendungen sind vielfältig (10, 11). 
Nonylphenol wird hauptsächlich zu Nonylphenolethoxylaten weiterverarbeitet, welche als 
oberflächen-wirksame Substanzen als Reinigungsmittel dienen, doch auch bei der 
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Formulierung von Pflanzenschutzmitteln eine wichtige Rolle spielten. Bisphenol A 
hingegen wird in der Kunstoffverarbeitung eingesetzt. 
Beide Industriechemikalien reichern sich im Klärschlamm an, wobei Nonylphenol bei der 
anaeroben Klärschlammstabilisierung aus Nonylphenolethoxylaten, bzw. -carboxylaten 
gebildet wird (5). Aufgrund der hohen anfallenden Mengen von Klärschlamm ist es 
wünschenswert, dass dieser aufgrund seines hohen Kohlenstoff- und Nährstoffgehaltes 
in der Landwirtschaft als Dünger eingesetzt wird. Die Klärschlammverordnung regelt 
hierbei, welche Anforderungen der Klärschlamm erfüllen muss, damit er aufs Feld als 
Dünger aufgetragen werden darf. Wird diesen Anforderungen nicht entsprochen, muß 
der Klärschlamm anderweitig entsorgt werden, wodurch hohe Entsorgungskosten 
entstehen.  
Um potentielle Gefahren bei der Düngung mit Klärschlamm zu vermeiden, ist die 
Kenntnis des Schicksals sowohl der anorganischen, als auch der organischen 
Inhaltstoffe von entscheidender Bedeutung. Der Gehalt an Nonylphenol im Klärschlamm 
liegt zwischen 8 und 4000 µg/g Trockengewicht Klärschlamm (12, 13, 14, 3, 15). Bei solch 
hohen Gehalten kommt dem Verbleib von Nonylphenol bei der Ausbringung von 
Klärschlamm eine besondere Bedeutung zu. Topp und Sterrat (16) untersuchten den 
Abbau vom technischen Gemisch von Nonylphenol in unterschiedlichen Böden und 
kamen zu dem Ergebnis, dass Nonylphenol relativ unabhängig von der 
Bodenzusammensetzung schnell abgebaut wurde. Halbwertzeiten von weniger als 10 
Tagen wurden ermittelt. Zu einem ähnlichen Ergebnis kam auch Staples (17). Es wurden 
auch mehrere Studien mit Boden/Klärschlammmischungen durchgeführt (18, 19, 20, 21), 
wobei die Ergebnisse zum Teil sehr unterschiedlich waren. So berichtete Gjelsberg von 
Halbwertszeiten der Mineralisierung von Nonylphenol zwischen 7 und 10,6 Tagen, 
während Hesselsoe selbst nach 3 Monaten noch n-Nonylphenol detektieren konnte. 
Marcomini (22) fand bei der Verwendung von flüssigem Klärschlamm, dass selbst nach 
über 300 Tagen noch 10 % von Nonylphenol erhalten blieben. Biletewski und Weltin 
fanden bei Lysimeterversuchen selbst nach 150 Tagen noch Nonylphenol (23).  
Der Verbleib von Bisphenol A ist in mehreren Studien sowohl im aquatischen, als auch 
im terrestrischen Bereich untersucht worden (24, 25, 26). Im aquatischen Bereich ist es 
schon nach wenigen Tagen im Fließgewässer nicht mehr nachweisbar. In 
Lysimeterstudien war Bisphenol A nach einigen Tagen nicht mehr detektierbar. Eine 
Kinetik von Bisphenol A im Boden wurde von Fent et al. durchgeführt, worin die 
Ausbildung von nicht-extrahierbaren Rückstanden schon nach 2 Tagen mit über 90 % 
sehr groß war, freies Bisphenol A wurde aber auch noch detektiert. Nach 30 Tagen war 
aber selbst in unterschiedlichen Böden im Labor kein Bisphenol A mehr nachweisbar. 
Untersuchungen vom Verbleib von Bisphenol A in Boden/Klärschlamm-Mischungen gibt 
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es nur wenige (23). Die beiden Industriechemikalien scheinen also bei der Verwendung 
von Klärschlamm als landwirtschaftlichen Dünger keine Problematik darzustellen. Da sie 
aber in so großen Mengen im Klärschlamm auftreten, sollte in dieser Arbeit, die im 
Rahmen des DFG-Graduiertenkollegs AGEESA (Aachener Graduiertenkolleg zur 
Eliminierung Endokrin wirksamer Substanzen des Abwassers) durchgeführt wurde, der 
Verbleib, bzw. das Schicksal dieser Chemikalien in Laborversuchen näher untersucht 
werden. 
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1.2 Struktur und Eigenschaften von Nonylphenol 
 
Nonylphenol besteht aus einem Phenolring und einer Nonylkette, wobei der hydrophobe 
Charakter des Moleküls durch den aromatischen Ring und durch die Alkylkette 
hervorgerufen wird.  
 
 
Abb. 1: Struktur von 4-n-Nonylphenol 
 
Die Ausgangsstoffe für die technische Synthese von Nonylphenol sind ein technisches 
Nonengemisch, welches über radikalische Polymerisation aus Propylen hergestellt wird 
(27), und Phenol. Bei der anschließenden Friedel-Crafts-Alkylierung unter saurer Katalyse 
entsteht dann hauptsächlich das para-substituierte Produkt (ca. 85 %) und in geringem 
Maße das ortho-substituierte, wie auch das dialkylierte Produkt. Da die während der 
Reaktion entstehenden Carbenium-Ionen auch umlagern können, entsteht bei der 
technischen Synthese kein lineares Nonylphenol, sondern ein Gemisch aus verzweigten 
Isomeren. In diesem Gemisch sind ca. 22 Isomere von Nonylphenol (28, 29) enthalten, 
wobei sich jedes Gemisch je nach Art der Herstellung in der Isomerenzusammensetzung 
gering unterscheidet (30). 
Die chemischen und physikalischen Eigenschaften des technischen Gemischs von 
Nonylphenol sind in untenstehender Tabelle zusammengefasst (Tab. 1). 
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Technisches Nonylphenol  Quellenangabe 
Aussehen Blassgelbe, viskose 
Flüssigkeit 
- 
Molare Masse 220,34 g/mol (C15H24O) - 
Wasserlöslichkeit 4,92 ± 0,31 [mg/L] (bei 10 
°C 
6,35 ± 0,10 [mg/L] (bei 25 
°C) 
Ahel & Giger, 1993 (31) 
Dampfdruck << 10 [Pa] (bei 20 °C) 
670 [Pa] (bei 150 °C) 
5,32 * 106 [Pa] (bei 199 °C) 
CEPAD Position Paper, 
1999 (32) 
Siedepunkt 290 – 300 [°C] CEPAD Position Paper, 
1999 (32) 
Schmelzpunkt Ca. – 8 [°C] BUA-Stoffbericht, 1988 (33) 
Dichte 0,950 [g/cm3] 
0,968 [g/cm3] 
Brauer, 1989 (34) 
Falbe, 1991 (35) 
Verteilungskoeffizient log 
KOW 
4,48 ± 0,12 
4,12 ± 0,10 
3,01 (pH 7) 
2,86 (pH 10) 
3,86 
Ahel & Giger, 1993 (31) 
Mc Leese et al., 1981 (36) 
BUA-Stoffbericht, 1988 (33) 
 
Hüls, 1994 
Säurekonstante (pKS) 10,28 (geschätzt) Düring et al., 2000 (37) 
Flammpunkt Ca. 155 [°C] BUA-Stoffbericht, 1988 (33) 
Beständigkeit unter 
Laborbedingungen 
Stabil Rippen, 1998 (38) 
Henrykonstante 11,02 [Pa*m3*mol-1] CEPAD Position Paper, 
1999 (32) 
Besondere Gefahren und 
Sicherheitsratschläge 
Xn; R22, C; R34, S36-37-
38 
CEPAD Position Paper, 
1999 (32) 
 
Tab. 1: Chemische und physikalische Eigenschaften des technischen Gemisches von 
Nonylphenol 
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1.3 Verwendung und Vorkommen des technischen Gemisches von Nonylphenol 
 
Hauptsächlich wird technisches Nonylphenol zur Produktion von Nonylphenolethoxylaten 
eingesetzt (ca. 60 % (9)). 37 % werden zur Herstellung von Plastik, Kunstharzen, 
Stabilisatoren und Katalysatoren verwendet (9). Es sind aber auch zahlreiche technische 
Synthesen und Anwendungen bekannt (Patente), bei welchen Nonylphenol in geringen 
Mengen (<1 %) als oberflächenaktive Substanz direkt eingesetzt wird. 
Die durch Ethoxylierung von Nonylphenol unter Verwendung von Ethylenoxid unter 
alkalischen Bedingungen erzeugten Nonylphenolethoxylate enthalten in der Regel 1 bis 
100 Ethoxygruppen, wobei je nach Verwendung sich die Anzahl der Ethoxygruppen 
unterscheidet. So sind in Reinigungsmitteln ca. 10 Ethoxygruppen vorhanden (39). Die 
Alkylphenolpolyethoxylate (APEO) wurden aufgrund ihres weitestgehenden Abbaus (ca. 
90 % nach Din-Verfahren 38 409-Teil 23, OECD (1972) (40))  in der Umwelt als 
ökotoxikologisch unbedenklich eingestuft. Erst Anfang der 90iger wurden Bedenken über 
die Verwendung von APEOs hervorgerufen, als Nonylphenol als Abbauprodukt der 
APEOs in der anaeroben Klärschlammbehandlung, sowie im Kläranlagenablauf in 
großen Mengen gefunden worden ist (41, 42, 43, 44). Auch in England wurden sowohl 
Abbauprodukte der Nonylphenol-ethoxylate als auch Nonylphenol selber in vielen 
Flüssen gefunden (45, 44, 46, 47). In neuerer Zeit wurde vom Vorkommen von Nonylphenol 
in Flüssen, größeren Seen und deren Umgebung in Japan berichtet (48, 49, 50, 51, 52, 53, 54), 
wobei eine Anreicherung im Sediment beobachtet wurde (55). Nonylphenolethoxylate und 
Nonylphenol wurden des Weiteren in Flussmündungen, Flüssen, bzw. deren Sedimente 
in Amerika (56, 57, 58, 59, 60, 61), in Canada (62), in Deutschland (63, 64, 65), in Italien (66), in 
England (67, 68), in Spanien (69, 70, 71), in Portugal (72), in Korea (73, 74), in Argentinien (75) 
und in China (76, 77, 78) gefunden. Inwieweit dies im Zusammenhang mit der Verwendung 
von Noylphenolethoxylaten wie auch Nonylphenol selbst in Korrelation steht, ist noch 
nicht geklärt. 
 
 
1.4 Verhalten in der Umwelt 
 
Nonylphenol ist eine hoch adsorptive, oberflächen-aktive Chemikalie. Der log KOW-Wert 
schwankt zwischen 2,86 (33) und 4,42 (31), je nach pH-Wert und Reinheit. Es wird 
geschätzt, dass Nonylphenol zu 2 % der produzierten Menge in die Umwelt gelangt (38). 
In der Umwelt reichert es sich in der Luft an Partikeln und im Wasser im Sediment an. 
Ein anaerober Abbau von Nonylphenol wurde nicht bebachtet (33). Unter aeroben 
Bedingungen wurden verschiedene Abbauwege von Nonylphenol betrachtet, so wurde 
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eine Transformation von Nonylphenol im Sediment von 80 % nach 70 Tagen Inkubation 
beobachtet (33). Im Boden wurde eine Transformation von 95 % innerhalb von 48 Tagen 
beobachtet, die Applikationsmenge war mit 280 mg / kg Boden hoch, wobei von einer 
Ringspaltung berichtet wurde (33). Des Weiteren wurde im Boden bei 
Faulschlammzugabe eine Transformation von 92 % in 40 Tagen bei einer 
Applikationsmenge von 25 mg Nonylphenol / kg gemessen (33, 38). Auch in neueren 
Studien wurde vom schnellen Abbau von Nonylphenol unter aeroben Bedingungen in der 
Umwelt berichtet (9, 21, 19, 20, 13, 17, 79, 16). Hierzu im Widerspruch steht jedoch, dass 
Nonylphenol nahezu ubiquitär detektierbar ist (siehe Verwendung und Vorkommen), 
obwohl neben den kommunalen und industriellen Kläranlagen kaum Schadstoffquellen 
von Nonylphenol bekannt sind. Ein Direkteintrag findet bei der 
Pflanzenschutzmittelanwendung mit geschätzten 50-200 g/ha*a statt (80). Die Aufnahme 
von Nonylphenol in Pflanzen in klärschlammbehandelten Böden war mit ca. 1 % der 
applizierten Menge klein (81). In die Blätter, bzw. Ähren wird NP hingegen kaum verlagert 
(82). In Pflanzen, bzw. Pflanzenzellkulturen wurde eine rasche Transformation von 
Nonylphenol zu oxidierten Produkten festgestellt (83, 84).  
 
 
1.5 Nonylphenol als endokrin wirksame Substanz 
 
Nonylphenol besitzt die Eigenschaft, Effekte hervorzurufen, die auch durch endokrine 
Hormone hervorgerufen werden, daher wird Nonylphenol auch als endokriner Disruptor 
oder endokriner Modulator bezeichnet. Diese Effekte sind auf eine Interaktion zwischen 
Ligand (Nonylphenol, etc.) und dem Estrogenrezeptor zurückzuführen (85) und sind 
häufig reversibel. Die Eigenschaft, dass para-alkylierte Phenole in den Hormonhaushalt 
von Säugetieren eingreifen können, ist schon früh entdeckt worden (86, 87, 88), doch erst 
als gefunden wurde, dass Nonylphenol in der Lage ist, den Protesteronrezeptor und 
damit verbunden eine verstärkte Zellteilung von MCF-7-Brustkrebszellen zu induzieren 
(89), führte dies zu einem verstärktem Interesse an dieser Substanz und dessen 
potentieller hormoneller Wirkung. Die hormonelle Wirkung von Nonylphenol für mehrere 
Fischarten (Regenbogenforelle, Zebrabärbling, Jap. Medaka, Karpfen) wurde in 
zahlreichen Publikationen beschrieben (90, 91, 92, 93, 94, 95), ebenso für die Ratte (96, 97, 98, 
99
, 
100). Die Messung einer hormonellen Wirkung auf Pflanzen gestaltet sich schwieriger, 
wurde jedoch für Kopfsalat durchgeführt (101). Die Wirkung von Nonylphenol auf den 
Menschen wurde auch getestet (102), wobei aber die Halbwertszeiten im Blut mit 2 – 3 h 
äußerst gering sind und keine Effekte gefunden wurden. 
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Um die estrogene Wirkung standardisiert messen zu können, wurden verschiedene 
Testsysteme (e-screen, MLVN-Test, Yeast-Assay) etabliert. Allen gemein ist, dass die 
estrogene Wirkung immer auf Estradiol-Äquivalente bezogen wird, so dass eine gute 
Vergleichbarkeit der Testergebnisse gegeben ist. Im Mittel ist die estrogene Wirkung 
vom technischen Gemisch von Nonylphenol ca. 10000mal kleiner als die estrogene 
Wirkung von Estradiol oder Ethinylestradiol (103, 104, 105, 106). Wie von Preuß et al. mit Hilfe 
des MLVN-Tests (106) aufgezeigt werden konnte, unterscheiden sich die einzelnen 
Nonylphenol-Isomere erheblich in ihrer estrogenen Wirksamkeit: Das lineare 4-n-
Nonylphenol, sowie weitere nur wenig verzweigte Nonylphenol-Isomere zeigten keine 
oder kaum estrogene Wirkung, während z. B. 353-Nonylphenol allein eine ähnlich hohe 
estrogene Wirksamkeit zeigte wie zwei kommerziell erhältliche technische Gemische von 
Nonylphenol. 
 
 
1.6 Metabolismus von Nonylphenol 
 
Der Metabolismusweg von Nonylphenol ist bisher wenig erforscht. Es gibt jedoch 
einzelne Studien in Pflanzenzellkulturen (83, 84), mit aus dem Klärschlamm isolierten 
Bakterien (107, 108, 109, 110, 111, 112), ebenso wie mit aus dem Sediment isolierten Bakterien 
(113, 114) und Pilzen aus dem Boden (115). Im Menschen wurde sowohl Nonylphenol 
selbst, als auch Konjugate von Nonylphenol im Kot und Urin gefunden (102). 
Generell ist ein Abbau von Nonylphenol sowohl über den aromatischen Ring (111,112, 112, 
108), als auch über die Seitenkette (81, 83) denkbar. Der über die Ringspaltung postulierte 
Abbau von Nonylphenol wurde in Flüssig-Kulturen mit einem aus dem Klärschlamm 
isolierten Bakterienstamm Sphingomonas TTNP-3 und im Boden gefunden (111,112, 112, 
108
, 
33), während in Pflanzenzellkulturen eine Hydroxylierung der Seitenkette gefunden 
wurde (81, 83). Bei diesen Metabolismus-Studien mit transformierten und nicht-
transformierten Pflanzenzellkulturen wurden jeweils das Isomer 4-n-Nonyylphenol und 
das Isomer 353-Nonylphenol eingesetzt und bei beiden Isomeren wurden 
Hydroxylierungen (teilweise mehrfach) in den Seitenketten detektiert, der aromatische 
Ring blieb dabei unverändert. Die in die Moleküle eingeführten Hydroxylgruppen wurden 
mit Zuckern konjugiert und mussten vor der GC-EIMS-Analytik über saure Hydrolyse 
abgespalten werden. Bei einem Abbau über die Seitenkette sollte aufgrund der 
unterschiedlichen Struktur der Nonylkette vom technischen Isomerengemisch von 
Nonylphenol der Abbau isomerenspezifisch unterschiedlich schnell ablaufen, während 
bei Kinetikbetrachtung des Abbaus über den Ring diese Unterschiede für die einzelnen 
Isomere kleiner sein sollten. 
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Bei den Abbaustudien von Nonylphenol in Flüssigkulturen mit dem definierten 
Bakterienstamm Sphingomonas TTNP-3 wurden verschiedene Zwischenprodukte 
postuliert und auch teilweise isoliert und mit LC-NMR nachgewiesen. So wurde für das 
Isomer 262-NP als Übergangszustand eine Alkoxyverbindung postuliert, während beim 
353-Isomer die Alkylgruppe komplett abgespalten wurde und Resorcin isoliert wurde. 
Dementsprechend kann offenbar der Abbau verschiedener Nonylphenolisomere beim 
gleichen Bakterienstamm verschiedene Abbaumechanismen durchlaufen. Dies ist 
entweder durch eine stark unterschiedliche sterische Anordnung der einzelnen Isomere 
zu erklären, oder es sind unterschiedliche Enzyme beim Abbau der jeweiligen Isomere 
von Nonylphenol involviert. Dies wiederspräche jedoch den Ergebnissen von Fuji et al. 
(116, 117), welche aufzeigten, dass das technische Gemisch von Nonylphenol vom 
Bakterienstamm Sphingemonas clocae anscheinend gleichmäßig unter Bildung von 
Nonanolen abgebaut wurde, wobei die Isomerenverteilung der Nonanole gleich der 
Isomerenverteilung des Nonylphenols war. 
Beim Abbau von NP in Hefezellen (Candida aquaetextoris) und bei der 
Regenbogenforelle wird vermutet, dass die Reaktion mit einer terminalen Hydroxylierung 
der Alkylkette beginnt und über die ß-Oxidation fortgeführt wird (118, 119, 120).  
 
 
1.7 Isomerenspezifische Betrachtung des technischen Nonylphenols 
 
Die genaue Zusammensetzung der einzelnen Isomere im technischen Gemisch von 
Nonylphenol ist zwar noch nicht abschließend geklärt, doch wurde in verschiedenen 
Veröffentlichungen gezeigt, welche Isomere weitestgehend in den technischen 
Gemischen in Nonylphenol enthalten sind. Die ersten Arbeiten hierzu wurden von Bhatt 
et al. (121) und Wheeler et al. (28) auf einer 100 m GC-Säule durchgeführt und es gelang, 
22 unterschiedliche Isomere zu identifizieren. Eine genaue strukturchemische Aussage 
über die einzelnen Isomere aufgrund der GC-EIMS-Spektren war jedoch nicht möglich, 
da die Fragmentierungsmuster der einzelnen Isomere sehr ähnlich waren. So 
differenzierte Wheeler et al. anhand des Fragmentierungsmusters typischer Ionen fünf 
Isomerengruppen, wobei die Verzweigungen am α- und dem β-Kohlenstoff der 
Nonylkette entscheidend für diese Unterteilung waren (Tab. 2). 
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Isomerengruppe Anzahl unterschiedlicher 
Isomere, die sich in der 
restlichen C-Kette 
unterscheiden 
Prozentualer Anteil dieser 
Gruppe von den para-
Isomeren 
α-dimethyl 10 48,6 % 
α-methyl, α-ethyl 4 24,7 % 
α-methyl, β-methyl 3 8,9 % 
α-methyl 2 6,6 % 
α-methyl, α-propyl 3 11,2 
Summe 22 100 % 
 
Tab. 2: Prozentuale Verteilung einzelner para-Isomere eines technischen Gemisches 
von Nonylphenol nach Wheeler et al. (28). 
 
Die von Wheeler vorgenommene Verteilung der einzelnen Nonylphenol-Isomere zu 
unterschiedlichen Isomerengruppen wurde mit Hilfe von NMR-Messungen einzelner 
Isomere verifiziert. Dabei zeigte sich, dass Wheeler damals die zwei Diastereomere von 
353-Nonylphenol einer falschen Gruppe zugeordnet hat. Nach neuesten Erkennntnissen 
(Ruß et al. (30)) verschiebt sich der Anteil der Gruppen erheblich, da 353-Nonylphenol 
das Isomer mit dem höchsten prozentualem Anteil (ca. 20 %, 10 % pro Peak) im 
technischen Gemisch ist. 
Eine genaue strukturchemische Aussage der einzelnen Nonylphenolisomere ist nur 
möglich, wenn die chemische Struktur dieser z. B. mit Hilfe von NMR-Messungen 
bestimmt worden ist. Dazu müsste das technische Gemisch von Nonylphenol über 
chromatographische Methoden in Isomere getrennt werden, die dann NMR-
spektroskopisch untersucht werden. Diese Methode verfolgte Kim et al. (88), der mit 
HPLC-Technik 7 einzelne Isomere aus einem Gemisch abtrennte und strukturell 
aufklärte. Eine andere Methode zur Strukturaufklärung einzelner Nonylphenolisomere 
besteht in der Synthese einzelner Isomere und deren Zuordnung im technischen 
Gemisch z. B. über GC-EIMS mit Hilfe der Retentionszeiten und dem MS-
Fragmentierungsmuster. Diesen Weg verfolgten sowohl Thiele et al. (29) als auch Ruß et 
al. (30). Beide stellten zum Teil gleiche Isomere her, doch ist nun für 13 Isomere aus dem 
technischen Gemisch von Nonylphenol nachgewiesen worden, dass sie in diesem 
enthalten sind. Elf von diesen 13 Isomeren stellen hierbei einen bedeutenden Anteil an 
der Gesamtmenge aller enthaltenen Isomere im technischen Gemisch dar. 
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1.8 Bisphenol A Struktur und Eigenschaften  
 
Bisphenol A, 2,2-Bis-(4-hydroxyphenyl)-propan, wird über elektrophile Substitution aus 
Phenol und Aceton gewonnen. Aufgrund der guten Polymerisierbarkeit ist Bisphenol A 
ein wichtiges Edukt bei der Kunststoffherstellung, z. B. für die Herstellung von 
Polycarbonaten und Epoxidharzen (122).  
 
 
Abb. 2: Struktur von Bisphenol A 
 
Die Wasserlöslichkeit von Bisphenol A ist mit Werten von 120 – 300 mg/L (123) um zwei 
Größenordnungen höher als die von Nonylphenol (3,8 mg/L). Der log POW-Wert wird mit 
3,05 angegeben (123). Der Biokonzentrationsfaktor gemessen beim Karpfen ist kleiner als 
100 (123), weshalb in der Nahrungskette keine Anreicherung stattfinden sollte. Im Ames-
Assay mit dem Bakterienstamm Salmonella typphimurium TA 100 sowie in 
Tierversuchen konnte kein mutagenes Potential festgestellt werden (123).  
Die endokrine Wirsamkeit von Bisphenol A ist in mehreren in-vivo- und in-vitro-Studien 
aufgezeigt worden (124, 125, 126, 127, 128, 129). Die estrogene Wirksamkeit in Bezug zu 
Estradiol unterscheidet sich je nach Testdesign nur geringfügig: 
 
Yeast-Assay: 5 – 6,7 *10-5 relativ zu Estradiol 
MLVN-Test: 3 * 10 -5 relativ zu Estradiol 
 
Eine hormonelle Wirkung wurde auch in Wachteln bzw. Hühnerembryos gefunden (124).  
Unter anoxischen Bedingungen wurde Bisphenol A selbst nach 162 Tagen im Sediment 
von Flusswassermündungsgebieten nicht abgebaut (130). Im Boden unter aeroben 
Bedingungen konnte schon nach 3 Tagen kein Bisphenol A mehr detektiert werden (26). 
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1.9 Ziele der Arbeit 
 
In dieser Arbeit sollte das Verhalten und der Verbleib von Nonylphenol und Bisphenol A 
im Boden bei der landwirtschaftlichen Klärschlammverwertung untersucht werden.  
Um eine mögliche Bildung von umweltrelevanten Metaboliten zu untersuchen, sollten die 
Abbauexperimente mit einem definierten, im technischen Gemisch in hoher Menge 
auftretenden Isomer durchgeführt werden. Hierzu sollte das 353-Nonylphenol radioaktiv 
markiert synthetisiert werden. Es sollte der Einfluss des Klärschlammgehaltes im Boden 
sowie von dessen Textur auf die Abbaubarkeit bzw. auf das Schicksal von 353-
Nonylphenol untersucht werden. Die Verweildauer von Nonylphenol in einer Boden-
Klärschlammmischung sollte durch Kinetik-Studien erfasst werden. Für einen Vergleich 
der Daten mit anderen publizierten Studien sollte auch das technische Gemisch von 
Nonylphenol und das lineare Isomer 4-n-Nonylphenol, welches oft als Modellsubstanz für 
das technische Gemisch verwendet wurde, in Kinetik-Studien eingesetzt werden. Dazu 
sollte das technische Gemisch von Nonylphenol 14C-markiert hergestellt werden. Der 
Einfluss der Bioverfügbarkeit von 353-Nonylphenol auf sein Schicksal sollte in 
modellhaften Abbaustudien mit zusätzlichen Adsorbentien ermittelt werden. Das 
Abbauverhalten von Bisphenol A unter aeroben Bedingungen im Klärschlamm sollte 
untersucht werden. 
Da das Abbauverhalten von Chemikalien entscheidend von der Adsorption beeinflusst 
wird, sollte die Adsorption und Desorption von 353-Nonylphenol und Bisphenol A an 
Boden erfasst werden. Hierzu sollten sowohl Studien mit dem Boden als auch Studien 
mit definierten Bodeninhaltsstoffen durchgeführt werden. Die Adsorptionsstudien sollten 
in einer speziell entwickelten Dialyseapparatur durchgeführt werden. Um Vorhersagen 
bezüglich des Verhaltens von Nonylphenol machen zu können, sollten darüber hinaus 
kompetitive Adsorptionsstudien einzelner Bodeninhaltsstoffe durchgeführt werden. 
Da in der Literatur unterschiedliche experimentelle Befunde über eine potentielle 
mutagene Wirkung von Nonylphenol vorlagen, sollte der Ames-Assay für 353-
Nonylphenol, das technische Gemisch von Nonylphenol und Bisphenol A durchgeführt 
werden. 
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2. Material und Methoden 
 
2.1 Verwendete Chemikalien, Böden und Klärschlamm 
 
2.1.1 Chemikalien 
 
2.1.1.1 Radiochemikalien 
 
Bisphenol A  
[Ring]-C14(U)]Bisphenol A wurde von der Firma Hartmann Analytic GmbH 
(Braunschweig) hergestellt. Die spezifische Aktivität war 1,0804 GBq/mmol, die 
radiochemische Reinheit wurde sowohl über Radio-Dünnschichtchromatographie, als 
auch über Radio-HPLC zu >99 % bestimmt. 
 
4-n-Nonylphenol 
[Ring]-C14(U)]4-n-Nonylphenol wurde von der Firma Hartmann Analytic GmbH 
(Braunschweig) hergestellt. Die spezifische Aktivität war 1,0804 GBq/mmol, die 
radiochemische Reinheit war >99 % (Radio-Dünnschichtchromatographie, Radio-HPLC). 
 
4-(3,5-Dimethyl-3heptyl)phenol (353-Nonylphenol)  
Das Nonylphenol-Isomer wurde aus [U-Ring-14C] markiertem Phenol und 3,5-Dimethyl-3-
heptanol via Friedel-Crafts-Alkylierung hergestellt (131). Die Gesamtausbeute lag bei 60 
%, die chemische Reinheit über 97 % (GC-MS) und die radiochemischen Reinheit 
ebenfalls > 97 % (Radio-HPLC) mit einer spezifischen Aktivität von 224,22 MBq/mmol 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Abb. 3: Synthese von 353-Nonylphenol 
 
OH
OH
OH
+
+ BF3
- [BF3OH]-
- H+
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Technisches Gemisch von Nonylphenol 
Das technische Gemisch von Nonylphenol wurde ebenfalls mit Hilfe einer Friedel-Crafts-
Alkylierung jedoch aus einem technischen Nonen-Gemisch, welches von der Firma 
Sasol bezogen wurde, synthetisiert. Die Reaktionsbedingungen wurden wie folgt 
verändert:  
a.) 70°C in 1,3 ml hochsiedenem Petrolether 2 h unter Rückfluß und ständigem Rühren 
b.) Verhältnis: Phenol(14C) : techn. Nonen : BF3-Etherkomplex 1 : 2 : 6 
Die Ausbeute war etwas niedriger als mit dem Alkohol und lag bei 45 %, die chemische 
Reinheit war größer als 97 % (GC-MS) und die radiochemische Reinheit lag ebenfalls 
über 97 % mit einer spezifischen Aktivität von 224,22 MBq/mmol. 
 
2.1.1.2 Nicht-radioaktive Chemikalien 
 
Die übrigen verwendeten Chemikalien bis auf die Szintilationscocktails wurden von der 
Firma Merck bezogen und waren von analytischer Reinheit, die eingesetzten 
Lösungsmittel waren einmal destilliert. Die Lösungsmittel für die HPLC wurden von der 
Firma Roth bezogen und hatten den Reinheitsgrad HPLC-grade. 
Szintilationscocktails: 
Wäßrige Lösungen wurden in Lumasafe (LUMAC-LSC) vermessen, Proben mit hoher 
Ionenstärke in Hionic-Flor (Packard Bioscience) und bei Verbrennungsmessung 
freigesetztes 14CO2 wurde in Carbomax (LUMAC-LSC) aufgefangen. 
 
2.1.1.3 Synthese des Metaboliten 4(3,5-dimethyl-3-heptyl)-2-Nitrophenol     
 
Die Synthese von 4(3,5-dimethyl-3-heptyl)-2-Nitrophenol wurde durch Nitrierung von 
4(3,5-dimethyl-3-heptyl)-Phenol hergestellt. Hierzu wurden 72,5 mg 353-Nonylphenol in 
1 ml Methanol in einem 25 ml-Spitzkolben vorgelegt und in einem Eis-Wasser-Gemisch 
gekühlt. Zu der gekühlten Lösung wurde dann vorsichtig tropfenweise mit Hilfe einer 
Pasteurpipette unter Schütteln 65 % Salpetersäure gegeben. Während des 
Zupipettierens wurde die Reaktionslösung immer wieder durch Eintauchen in das Eis-
Wasserbad gekühlt. Zunächst wurde die leicht gelbliche Lösung farblos. Bei weiterer 
Zugabe von Salpetersäure bildeten sich dann tief dunkelorange Perlen, welche auf dem 
Methanol-Salpetersäuregemisch schwammen. Die Zugabe der Salpetersäure dauerte 
circa 15 min, wobei insgesamt ca. 1 ml Salpetersäure zugegeben wurde. Nach 
Beendigung der Zugabe wurde die Lösung dreimal mit ca. 4 ml n-Hexan ausgeschüttelt. 
Die n-Hexan-Phasen wurden vereinigt und am Rotationsverdampfer bis zur 
Gewichtskonstanz eingeengt. Die gravimetrisch bestimmte Ausbeute war mit 94 % sehr 
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hoch. Das so gewonnene Produkt wurde in Methanol aufgenommen und die Reinheit 
des Produkts mittels GC-EIMS ermittelt (> 97 %). Zur weiteren Charakterisierung des 
Produktes wurden NMR-Untersuchungen durchgeführt. Dazu wurde das Lösungsmittel 
abrotiert und das Produkt in deuteriertem Chloroform aufgenommen. Dieser Vorgang 
wurde dreimal wiederholt. Durch die NMR-Spektren konnte die eingeführte Nitrogruppe 
in ortho-Position zu der Hydroxylgruppe lokalisiert werden. 
 
 
2.1.2 Versuchsböden 
 
Sandiger Lehmboden (Bruchköbel) 
Ein Ackerboden von der hessischen Staatsdomäne Bruchköbel wurde in den 
Experimenten sowohl feldfrisch, als auch luftgetrocknet in die Experimente eingesetzt. 
Sandiger Tonboden 
Ein Ackerboden aus Aachen mit hohen Tonanteilen wurde sowohl feldfrisch, als auch 
luftgetrocknet in die Experimente eingesetzt. 
Lehmboden 
Der Boden bestand neben hohen Tonanteilen hauptsächlich aus Schluff und wurde nur 
luftgetrocknet in die Experimente eingesetzt. 
 
Standort   Sand % Schluff % Ton % Corg % pH (KCl) 
Bruchköbel Sandiger Lehm 61,70 33,20 5,10 0,60 5,50 
Aachen 
Sandig-toniger 
Lehm 61,00 19,00 20,00 2,54 7,30 
Vetroz Lehm 48,10 31,70 20,20 2,17 7,48 
 
Tab. 3: Charakterisierung der benutzten Böden (nach amerikanischer Klassifiziering) 
 
 
2.1.3 Klärschlamm 
 
Der Klärschlamm wurde von der Kläranlage Soers in Aachen bezogen. Er wurde 28 
Tage unter anaeroben Bedingungen bei 37 °C ausgefault, das Wasser im Eindicker und 
einer Zentrifuge bis auf einen Feststoffgehalt von 30 % entzogen. Der so behandelte 
Faulschlamm wurde ohne weitere Behandlungen in die Experimente eingesetzt, wobei er 
entweder frisch oder nach Lagerung bei 4°C (max. Lagerzeit 60 d) eingesetzt wurde. 
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2.1.4 Huminsäuren (HA) aus Torf 
 
Die verwendeten HA wurden aus Torf gewonnen. Dazu wurden 200 g naturfeuchter Torf 
in eine 1 L Flasche mit Schraubverschluss mit Teflon-Dichtung gegeben, mit 0,2 M 
NaOH-Lösung auf 800 ml aufgefüllt und unter einer N2-Atmosphäre im Überkopfschüttler 
über Nacht geschüttelt. Danach wurde die Lösung 20 min bei 2500 g zentrifugiert, der 
Überstand, welcher HA und Fulvinsäuren (FA) enthält, wurde aufgefangen. Der 
Rückstand wurde in einer 500 ml Flasche mit Schraubverschluss und Teflon-Dichtung 
mit einer 0,2 molaren NaOH-Lösung auf 350 ml aufgefüllt und unter einer N2-Atmosphäre 
1 h im Überkopfschüttler geschüttelt. Danach wurde wieder bei 2500 g 20 min 
zentrifugiert. Anschließend wurde der Rückstand verworfen, die Überstände vereinigt 
und über einen Faltenfilter filtriert. Mit konz. HCl wurde die Lösung auf pH ~ 2 eingestellt 
und über Nacht im Kühlschrank aufbewahrt. Im Niederschlag befand sich die HA-
Fraktion, im Überstand die FA-Fraktion. Um die HA von löslichen Salzen zu reinigen, 
wurde der Niederschlag mit Reinstwasser gewaschen und zentrifugiert (20 min, 2500 g). 
Der so erhaltene Niederschlag wurde in einen 500 ml Rundkolben überführt, in flüssigem 
Stickstoff eingefroren und abschließend das restliche Wasser durch Gefriertrocknung 
entfernt. Man erhielt so die HA in Pulverform.  
 
Die HA-Lösung für die Experimente wurde wie folgt hergestellt:  
Zuerst wurden 2,5 g der in Pulverform gewonnenen HA in 20 ml einer 0,1 M NaOH-
Lösung gelöst, dann auf 400 ml mit Reinstwasser verdünnt und 2 h gerührt. Die basische 
HA-Lösung wurde mit 0,25 M H2SO4 auf einen pH von 6,5 eingestellt, auf 500 ml mit 
Reinstwasser aufgefüllt und 3 h gerührt. Die neutrale HA-Lösung wurde zuerst über 
einen Glasfaserfilter (Whatman GF-A) und dann über einen Sterilfilter (Gelman GN-6) 
filtriert. Die partikelfreie HA-Lösung wurde in ca. 250 ml fassenden Dialyseschläuchen 
mit der im Dialyseexperiment eingesetzten Porengröße von 1 kDa 3 Tage gegen 15 L 
Reinstwasser dialysiert, wobei das Wasser jeweils nach etwa 12 h ausgetauscht wurde. 
Anschließend wurde die HA-Lösung auf 500 ml mit Reinstwasser aufgefüllt  und im 
Kühlschrank bei 4°C gelagert. Für die Experimente wurde die HA-Lösung 1: 5 mit 
Reinstwasser verdünnt.  
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2.2 Methoden 
 
2.2.1 Dialyse 
 
Die Experimente wurden in Dialysezellen aus Teflon durchgeführt. Die Halbzellen hatten 
einen Innendurchmesser von ca. 5 cm und eine Tiefe von ca. 1 cm. Das Volumen betrug 
ca. 9 ml (Abb. 4). 
  
Abb. 4: Dialysezelle 
 
Eine Dialysemembran der Firma Roth (Karlsruhe, Deutschland) mit einer 
durchschnittlichen Ausschlußgröße (molecular weight cut off = MWCO) von 1 kDa wurde 
zwischen Nut und Feder der beiden Halbzellen eingeklemmt. Über eine Bohrung in den 
beiden Halbzellen konnten die Proben mittels einer Eppendorfpipette leicht entnommen 
werden. Die Abbildung 5 zeigt den Zusammenbau der Dialysekammern. 
         
Abb. 5: Zusammenbau der Dialysekammer 
 
Es wurden jeweils sechs Dialysekammern in eine Haltevorrichtung eingespannt, welche 
auf rotierende Aluminiumwalzen mit einer Umdrehungsgeschwindigkeit von 10-12 
Umdrehungen pro Minute gelegt wurden (Abb. 6). Durch die Rotation der 
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Dialysekammern wurde die Durchmischung der Lösung, sowie eine permanente 
Befeuchtung der Dialysemembranen gewährleistet. 
 
Abb. 6: Dialyseapparatur 
 
Der sandige Lehmboden, bzw. die festen Huminsäuren und Na-Bentonit wurden direkt in 
die jeweilige Dialysehalbzelle eingewogen. Nach Einstellung des 
Adsorptionsgleichgewichtes (48 h + 24 h Sicherheit) wurden jeweils 0,5 ml Proben aus 
der Dialysezelle, die mit Wasser (0,01 mM CaCl2) gefüllt war, entnommen und in 6 ml 
Zählröhrchen aus Polyethylen (Canberra Packard) mit je 4,5 ml des 
Flüssigszintillationscocktails Luma Safe (Canberra Packard) vermischt. In einem LS 
5000 TD Szintillationszähler (Beckmann) wurden die Proben für maximal zehn Minuten 
bis zu einer Standardabweichung der Zählrate unter 2 % vermessen. Nach interner 
Quenchkorrektur betrug die maximale Abweichung bei den gemessenen Radioaktivitäten 
für eine wässrige Standardlösung maximal 3,47 %, wobei diese Abweichung im Bereich 
des Pipettierfehlers bei der Probenbefüllung bzw. –entnahme lag. Auf eine zusätzliche 
Quenchkorrektur wurde daher verzichtet. 
Competitive Adsorptionsexperimente wurden in Drei-Kammerdialysezellen durchgeführt, 
wobei die rechte und linke Dialysehalbzellen mit den Adsorbentien und die mittlere mit 
Wasser gefüllt war.  
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In den Experimenten zur Messung der Desorption von den jeweiligen Adsorbentien 
erfolgte zuerst eine Probenentnahme, bevor dann das Wasser in der jeweiligen 
Dialysehalbzelle ausgetauscht wurde. 
 
 
2.2.2 Durchfluss-Systeme 
 
Die Abbauexperimente mit Boden, Boden-Klärschlamm-Mischungen wurden in 
Durchfluss-Systemen durchgeführt (Abb.7). 
  
Abb. 7: schematische Darstellung des Durchfluss-Systems 
 
Mit Hilfe von Schlauchpumpen (ISMATEC) wurde Luft durch eine Waschflasche mit 
Wasser gezogen, um wassergesättigte Luft zu erhalten. Die flüchtigen organischen 
Bestandteile außer CO2 wurden in einer Falle mit Monoethylenglykol aufgefangen, 
während CO2 in 2 M NaOH-Lösung aufgefangen wurde. Um einen Rückschlag in andere 
Flaschen zu vermeiden, wurde zwischen der Waschflasche mit Boden, als auch vor der 
Monoethylenglkolfalle eine Sicherheitsflasche geschaltet. Die einzelnen Waschflaschen 
waren mit Kugelschliffen miteinander verbunden, um eine mögliche Diffusion des 
wasserdampfflüchtigen Nonylphenols in die Verbindungsschläuche zu unterbinden. 
 
NaOH Falle  
Pumpe  Luft  
Boden  
Wasser 
Monoethylenglycol-Falle 
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2.3 Analytische Nachweismethoden 
 
2.3.1 Methoden der Radiotraceranalytik 
 
Flüssigszintillationszählung 
Die in flüssigen Proben vorliegende Radioaktivität wurde mittels Flüssig-
szintillationszählung bestimmt. Die entsprechenden Szintillationscocktails sind 2.1.1.2 zu 
entnehmen. 
 
Flüssigszintillationszähler LS 5000 TD Beckmann Instruments GmbH 
LSC-Vials; Polyethylen; 5 & 20 mL  Canberra-Packard 
 
Verbrennung von festen Proben 
Um die in festen Proben vorhandene Radioaktivität zu ermitteln, mussten diese voll-
ständig verbrannt und das entstandene 14CO2 quantitativ bestimmt werden. Zu diesem 
Zweck wurden die Proben 3 Minuten in einem Sauerstoffstrom von 350 mL/min bei 
900°C verbrannt. Die Verbrennungsgase wurden bei 650°C über eine 
Katalysatorkaskade aus Platin-, Kupferoxid sowie Kupfer und Mangan in ein LSC-Vial 
geleitet, in dem der entsprechende Szintillationscocktail vorgelegt wurde. Eine Kontrolle 
fand durch die Verbrennung von definierten Radioaktivitätsstandards statt. 
Biological Oxidizer, RJ, Harvey Instruments Corporation, USA Packard 
Sauerstoff 5.0 Air Liquid 
Stickstoff 5.0 Westphalen 
 
Detektion von 14C auf Dünnschichtplatten mittels Bioimaging 
Ein qualitativer sowie quantitativer Nachweis von 14C-Aktivität auf DC-Platten erfolgte 
unter Zuhilfenahme eines Bioimagers. Die auszuwertenden Dünnschichtplatten wurden 
dazu zunächst auf Filmen mit einer organischen Beschichtung exponiert. Der exponierte 
Film wurde in einem zweiten Schritt von einem He-Ne-Laser abgetastet, wobei der 
gebildete Salzkomplex an den entsprechenden Stellen Licht der Wellenlänge von 
390 nm emittierte. Diese war der auf der DC-Platte vorhandenen Radioaktivität direkt 
proportional. Über die entsprechende Auswertesoftware ließ sich die Lichtemission in 
einen Schwärzungsgrad umrechnen. 
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BAS Reader 1000 Version 2.8 Raytest 
Bioimager BAS-1000; Fujifilm Photo Film Co. Ltd. Raytest 
Expositionskassetten; BAS Cassette 2040 Raytest 
PCBAS 2.09f Raytest 
Photosensitive Platten; 20x40 cm; Typ BAS-MS; Fuji Raytest 
Detektion von 14C in der HPLC-Analytik 
Um die von den Säulen eluierende Radioaktivität zu quantifizieren, wurde ein Detektor 
der Firma Raytest (siehe 2.3.3) benutzt, der über Festkörperszintillation die eluierte 
Radioaktivität bilanzierte.  
 
 
2.3.2 Dünnschichtchromatographie 
 
Für die dünnschichtchromatographische Auftrennung und anschließende Bestimmung 
wurde das Substanzgemisch auf eine 0,25 mm dicke Kieselgelschicht aufgetragen. 
Fließmittel waren in diesem Fall eine Mischung aus Diethylether : n-Hexan in den 
Verhältnissen 50 : 50 und 20 : 80. In der Regel wurden Standards von 353-Nonylphenol 
mit aufgetragen. Die quantitative Auswertung erfolgte mit dem Fuji-Imager BAS 1000. 
Hierzu wurde die Dünnschichtplatte nach dem Lauf getrocknet und dann auf einer 
Imaging Plate MS 2040 der Firma Fuji in einer Bleikammer je nach Konzentration bis zu 
72 h exponiert. Die „Imaging Plate“ wurde dann mit Hilfe des Fuji-Imager BAS 1000 
gescannt. Die Auswertung erfolgte online über einen PC. 
 
 
2.3.3 HPLC 
 
Die Hochleistungsflüssigchromatographie zur qualitativen als auch quantitativen Analyse 
der Bodenextrakte wurde auf einem 1100 HPLC-System von Hewlett Packard (Agilent, 
Waldbronn, Deutschland) durchgeführt. Dieses bestand aus einem Lösungsmittelmodul, 
einem Dioden-Array-Detektor und einem Radioisotopendetektor (Raytest; Straubenhardt, 
Deutschland) mit einer 3139 Quarz-Zelle (Glass 32-45 µm; Innendurchmesser 4 mm; 
Zellvolumen 0,20 ml). Die Auswertung erfolgte mit dem Programm Gina-Star der Firma 
Raytest. Alle HPLC-Analysen wurden mit C-18 Reversed-Phase-Säulen der Firma CS-
Chromatographie (CC250/4.6 Nucleosil 100-5 C18 HD; Langerwehe, Deutschland) oder 
der Firma Phenomenex (5 µ C18 BDS; München, Deutschland) bei 35 °C mit einer 
Fließrate von 1 ml/min durchgeführt. Nicht 14C-markiertes 353-Nonylphenol wurde bei 
280 und 300 nm detektiert. Die Eluation mit den Lösungsmitteln A (0,1 % Essigsäure in 
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Wasser) und B (0,1 % Essigsäure in Acetonitril) wurde wie folgt durchgeführt: A/B (65:35 
V/V) für 5 Minuten, dann 30 Minuten ein linearer Gradient bis 100 % B, isokratisch B 
(100 %) für 5 Minuten und zum Schluß wieder in 5 Minuten zu den Anfangsbedingungen 
zurück. 
 
 
2.3.3.1 Zuordnung der detektierten Signale in der HPLC-Chromatographie mit Hilfe der 
Retentionszeiten 
 
Die Analyse der HPLC-Chromatogramme für die detektierten Radiosignale ergaben die 
in Tabelle 4 aufgeführten Zuordnungen: 
 
 Hydrophile 
Metaboliten 
nicht 
charakterisiert 
Nonylphenol M1-
Metabolit 
Hydrophobe 
Metaboliten 
nicht 
charakerisiert 
Retentionszeiten 
(Minuten) 
2,5 - 3  
3 - 5  
12,5 - 13  
27 - 28,5  31,5 - 32,5 40 - 41 
Tab. 4: Qualitative Zuordnung der detektierten Radiosignale bei der HPLC-Analyse 
 
 
2.3.4 GC-EIMS 
 
Die gaschromatographischen Analysen mit Elektronenionisierungs-Massendetektor 
wurden mit dem Hewlett-Packard 5890 Serie II Gaschromatograph (Agilent; Waldbronn, 
Deutschland) mit einer FS-SE-54-NB-0,5 Säule (25m x 0,25 mm, Filmdicke 0,46 µm; CS-
Chromatographie Service; Langerwehe, Deutschland) und dem Agilent 6890 N 
Gaschromatographen mit einer HP 5 (30m x 0,32mm, Filmdicke 0,25 µm; Agilent, 
Waldbronn, Deutschland) durchgeführt. Als Trägergas wurde Helium 5.0 benutzt, das 
Injektionsvolumen war 1 µl. Der Gaschromatograph 5890 Serie II war verbunden mit 
einem Hewlett-Packard 5971 A MSD (Massenselektivdetektor), welcher im Scan-Mode 
(Massenbereich M/Z 50-480) mit einer Elektronen Energie von 70 eV betrieben wurde. 
Der Gaschromatograph 6890 N war mit dem Agilent 5973 inert Mass Selective Detector 
mit einem Direct Inlet Probe der Firma SIM verbunden. 
Das Temperaturprogramm wurde wie folgt gefahren: Isotherm 85 °C für 5 Minuten, 85-
280 °C mit 10 °C pro Minute, dann wieder isotherm für 3 Minuten, wobei der Injektor und 
das Interface Temperaturen von jeweils 250 °C und 280 °C hatten.  
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2.4 Reduktase-Aktivität (DMSO-Test) 
 
Testprinzip: 
Zur Bestimmung der mikrobiellen Aktivität in Böden kann der DMSO-Test angewandt 
werden. Der Test beruht auf der Fähigkeit von etwa 95 % aller Mikroorganismen, gut 
wasserlösliches Dimethylsulfoxid (DMSO) zum wasserunlöslichem, gasförmigen 
Dimethylsulfid (DMS) zu reduzieren, wobei viele unterschiedliche Reduktase-
Enzymsysteme beteiligt sein können. Das flüchtige DMS kann gaschromatographisch 
bestimmt werden. Die Methode zeigt gute Übereinstimmung mit anderen enzymatischen 
Summenparametern der Bodenmikroflora wie Bodenatmung, Ammonifikation oder 
Dehydrogenase-Aktivität. 
 
Durchführung: 
In 20 ml Schraubdeckelgläschen wurden 1 g naturfeuchter Boden, bzw. Mischungen mit 
Klärschlamm oder Adsorbentien eingewogen. Für jede Substratprobe wurde in 2 
Parallelen gearbeitet. Anschließend wurden 0,2 ml einer 5 %igen wässrigen DMSO-
Lösung hinzupipettiert. Die Zugabe des DMSO zum Boden war Startzeitpunkt der 
Inkubation. Die Glasgefäße werden mit Schraubdeckeln mit Teflon-Septen gasdicht 
verschlossen und für 24 h im Thermokonstantraum bei 27 °C im Dunkeln inkubiert. Nach 
Ablauf der Inkubationszeit wurden je Glas 100 µl der Gasphase mit einer gasdichten 
Hamilton-Spritze entnommen und der DMS-Gehalt gaschromatographisch bestimmt 
(HP5890 Series II; Säule HP1; 5% Methyl Silicone Gum; 25 m x 0,2 mm x 0,33 µm 
Filmdicke; Split Verhältnis 20:1; isotherm bei 100 °C; FID). Um eventuelle Störpeaks zu 
identifizieren, wurden die Gasproben im 30 Sekundenabstand eingespritzt. Zur 
Quantifizierung wurde eine Kalibrierung durchgeführt. Hierzu wurden 5 µl reines DMS in 
eine 100 ml Glasflasche mit gasdichtem Septum überführt. Das DMS wurde im 
Kühlschrank bei 4 °C aufbewahrt und war daher flüssig. Anschließend wurde die 
Glasflasche 15 Minuten bei 37 °C aufbewahrt, damit das DMS vollständig in die 
Gasphase überging, bevor 100, 200, 400, 600, 800 und 1000 µl aus dem Stammgas in 
20 ml Schraubdeckelgläschen mit gasdichtem Septum in 2 Parallelen überführt wurden. 
Die Korrelation Peakfläche zur Konzentration von DMS wurde danach über eine 
Kalibriergerade bestimmt, wobei immer 100 µl der Kalibrierlösungen eingespritzt wurden. 
Zur Bestimmung des Trockengewichts der jeweiligen Proben wurden die 
Probengläschen bei 105 °C im Trockenschrank getrocknet und das Trockengewicht über 
Gewichtsdifferenz ermittelt. Das Volumen der Inkubationsgefäße wurde ebenfalls über 
die Gewichtsdifferenz der leeren Probegläschen und mit destilliertem Wasser gefüllten 
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Probegläschen bestimmt, wobei von einer Dichte  von Wasser von 1 g/ml ausgegangen 
wurde. 
 
TG*V*t
V*m
rateReduktionsDMSO
GC
GasDMS
=−  
 
mDMS = Masse des entstandenen DMS 
VGas = VGefäß -VEinwaage = Volumen des Gasraumes im Probengefäß 
t = Inkubationszeit 
VGC = eingespritztes Volumen 
TG = Trockengewicht des Bodens 
 
 
2.5 Bestimmung der mikrobiellen Bodenatmung nach DIN 19737 
 
Testprinzip: 
Das Prinzip basiert auf der Messung der Druckdifferenz im geschlossenen System 
(Manometer, bzw. Respirometer). Aufgrund der mikrobiellen Atmungsaktivität (BA) 
werden biologisch abbaubare organische Substanzen unter Verbrauch von Sauerstoff zu 
Kohlendioxid (CO2) verarbeitet. Das entstehende CO2 wird an einem Adsorber (KOH-
Lösung) gebunden, woraus in der Gasphase des geschlossenen Reaktionsgefäßes ein 
Druckabfall resultiert. Der Sauerstoffverbrauch wird dann anhand von 
Umrechnungsfaktoren (132) berechnet. 
 
Durchführung: 
100 Gramm feldfrischer Boden wurden in eine 500 ml Enghalsflasche aus Braunglas 
überführt. Zur Bestimmung der substratinduzierten Bodenatmung wurden noch eine 
Glukose/Talkum-Mischung (3:2) mit 0,8 g Glukose und 1 ml einer Lösung aus NH4Cl   
(60 g/L) und K2HPO4 (7 g/L) hinzugegeben. Danach werden 15 Tropfen einer 45 % KOH-
Lösung in die dafür vorgesehenen Behälter am Deckel gegeben und der Druckkopf 
montiert. Je nach Einstellung am Gerät wurden verschiedene Programme durchgeführt. 
Im Rahmen dieser Arbeit wurde ausschließlich mit dem Programm BSB3 gearbeitet, d. h. 
es wurde die Bakterienatmung über drei Tage lang gemessen, wobei das veratmete CO2 
in den KOH-Fallen adsorbiert wurde und der Druckabfall mittels Manometer bestimmt 
wurde. 
 
 
 25 
2.6 Ames-Assay 
 
Testprinzip: 
Das Prinzip der Bestimmung der mutagenen Wirkung beruht auf der Fähigkeit der im 
Testgut vorhandenen Substanzen, Reversionen einfach auxotropher Mutanten hin zur 
Prototrophie induzieren zu können. Bei den Testbakterien handelte es sich um Histidin-
Mangelmutanten von Salmonella typhimurium (auxotrophe Mutanten), die nicht in der 
Lage sind, in histidinfreien Nährmedien zu wachsen. Unter Einwirkung gentoxischer 
Substanzen kann es zu Rückmutationen kommen, welche die Bakterien wieder dazu 
befähigen, die Aminosäure Histidin zu synthetisieren. Die so erzeugten His-Revertanten 
können sich dann wieder auf Histidin-Mangel-Agar oder in histidinfreiem Medium 
vermehren (Prototrophie).  
Im Ames-Test wird die Anzahl der nach 48 Stunden auszählbaren Bakterienkolonien 
(Revertanten) als Maß für die Mutagenität des Testguts herangezogen. Für den Test 
stehen zwei Histidin-Mangelmutanten zur Verfügung, die empfindlich Chemikalien-
bedingte Punkt- (TA 100) und Leserastermutationen (TA 98) erkennen lassen. Durch 
Zugabe eines mikrosomalen Aktivierungssystems aus Rattenleber (S9-Fraktion) können 
eine Reihe weiterer Substanzen in ihre aktive, mutagene Form überführt und so im Test 
erkannt werden, wodurch ein wichtiger Aspekt des Säuger-Metabolismus in den in vitro 
Test integriert werden kann. 
Durchführung: 
Alle Medien und Nährlösungen, sowie Glasgeräte wurden bei 120 °C 20 Minuten 
autoklaviert. 20 ml Nährbouillon wurden mit 80 µl der frisch aufgetauten Bakterienkultur 
angeimpft und 10 h bei 37°C auf dem Schüttler kultiviert. Anschließend wurde die 
Bakterienkultur über Nacht im Kühlschrank bei 4°C aufbewahrt. 20 ml Nährmedium 
wurden als Sterilkontrolle mitbebrütet. Am nächsten Morgen wurde der Top-Agar im 
Dampfkochtopf 5 Minuten geschmolzen. Dann wurde je 100ml Top-Agar und 10 ml einer 
0,5 mM sterilen L-Histidin-Biotin-Lösung hinzu gegeben, wovon dann jeweils 2 ml in 
sterile 10 ml Reagenzgläser mit Metallkappen, die bei 45 °C im Aluthermoblock stehen, 
gefüllt wurden. 
Zur Mutagenitätsprüfung der jeweiligen Substanzen wurde dann wie folgt vorgegangen: 
Die auf 45°C erwärmten, mit Top-Agar gefüllten Röhrchen wurden aus dem Thermoblock 
herausgenommen, 100 µl Bakteriensuspension zugegeben, 20 – 100 µl einer 
entsprechenden Lösung der zu prüfenden Subtanz hinzugeben und dann entweder 500 
µl S9-Mix (+ Probe) oder 500 µl Pufferlösung (- Probe) hinzugeben, die Lösung auf 
einem Rotationsmischer kurz und kräftig durchmischt. Unter Schwenken wurde diese 
Mischung dann auf die mit 20 ml Agar fertig gegossenen Minimal-Agar-Platten gegeben. 
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Auf eine gleichmäßige Verteilung des Top-Agars war zu achten. Die so gegossenen 
Platten wurden dann verschlossen und zur Seite gestellt. Dieser gesamte Vorgang sollte 
30 s nicht überschreiten und vorzugsweise 15 s dauern. Nachdem der Top-Agar erstarrt 
war (ca. 30-60 min), wurden die Platten umgedreht und 48 h bei 37 °C im Dunkeln 
bebrütet. 
Die Zählung der entstandenen Kolonien erfolgte nach 48 h durch Punktung auf den 
Petrischalen-Rückseiten. Die Netto-Revertantenzahl war der Mittelwert der Testansätze 
nach Abzug der spontanen Mutationszahl (Kontrollen). Bei positivem Ames-Test sollte 
sich durch die Auftragung der Netto-Revertantenzahl gegen die Konzentration der zu 
testenden Substanz pro Platte eine Dosis-Wirkungsabhängigkeit ergeben. Des Weiteren 
muss wenigstens eine Verdopplung der spontanen Rückmutationsrate erhalten werden. 
 
Verwendete Standards: 
 
Substanz    verwendet für Stamm   ± S9 
 
Captan (Fungizid)   TA 100     - S9 
Diallat (Herbizid)   TA 100    + S9 
Quercetin (Flavonol)   TA 100 u. TA 98   ± S9 
Benzo(a)pyren (PAK)   TA 100 u. TA 98   ± S9 
 
Alle Standards waren in DMSO in 3 Konzentrationen gelöst. 
Als Beispiel einer Positivkontrolle ist die Dosis-Wirkungsbeziehung von Benzo (a) pyren  
im Anhang zu sehen. 
Nährbouillon: 
1,25 g Nutrient Broth No. 2 (Oxid, England) wurden in 50 ml Reinstwasser eingerieselt, 
durch Umschwenken gelöst und in zwei Portionen zu je 25 ml in 50-ml-Steilbrust-
Schraubverschlußflaschen mit lose aufgesetztem Deckel 20 min bei 120°C sterilisiert. 
 
Minimal-Agar-Platten (etwa 100 Stück) 
a) 30 g Bacto-Agar (Difco) wurden in einem 3 L Erlenmeyerkolben zu 1810 ml 
Reinstwasser gegeben. Nach einer Quellzeit von 10 min wurde der Agar auf dem 
Heizrührer bei 150°C unter Rühren gelöst (1,5 - 2 h) und anschließend sterilisiert. Nach 
dem Abkühlen auf etwa 80°C wurden unter Sterilbedingungen die sterile Glucoselösung 
(150 ml) und die sterilisierte Salzlösung (40 ml Vogel-Bonner-Lösung) zugegeben. 
Unmittelbar danach wurden die Platten mit Hilfe einer automatisch dosierenden 
Schlauchpumpe (20 ml) gegossen (Petrischalen mit Nocken, ø 96 mm). Nach dem 
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Erkalten wurden die Platten umgedreht, damit sich bei längerem Stehen kein 
Kondenswasser an den Deckeln absetzte. 
b) Glucose-Lösung (150 ml): 
40 g Glucose (wasserfrei) wurden ausgewogen und unter Rühren langsam zu 100 ml 
Reinstwasser (Wasserbad, 50 °C) gegeben. Nach vollständigem Lösen wurde mit 
Reinstwasser auf 150 ml aufgefüllt und 20 min im Autoklaven bei 120°C sterilisiert. 
c) Vogel-Bonner-Medium 120 ml: 
In 80,0 ml dest. Wasser wurden nacheinander gelöst: 1,2 g MgSO4.7 H2O; 12,0 g 
Citronensäure.H2O; 60,0 g K2HPO4.4 H2O; 21,0 g NaHNH4PO4.4 H2O. Darauf wurde 
auf 120 ml aufgefüllt, zu Portionen von 40 ml in 100-ml-Steilbrustflaschen abgefüllt und 
20 min autoklaviert.  
 
Top Agar (200 ml): 
In einer 250 ml Schottflasche wurden 1,2 g Bacto-Agar (Difco) und 1,0 g NaCl unter 
Erwärmen und Rühren in 200 ml Reinstwasser gelöst und anschließend sterilisiert. Vor 
einer Versuchsserie wurde der Top Agar im Dampfdrucktopf geschmolzen (5 min) und 
mit 20 ml einer 0,5 mM Histidin-Biotin-Lösung versetzt. 
 
Histidin-Biotin-Lösung: 
12,2 mg Biotin wurden in einer 250 ml Steilbrustflasche in 100 ml kochendem 
Reinstwasser gelöst, danach das feste Histidin (9,6 g) dazugeben und dann sterilisiert. 
 
S-9- Mix (auf Eis halten): 
Rattenleber S-9 Arochlor 1254 induziert (Fresenius), gelagert bei -50°C, wurde kurz vor 
Beginn des Tests aufgetaut und noch folgende Komponenten zugegeben (eisgekühlte 
Lösungen): 8,12 g MgCl2.6 H2O auf 100 ml Reinstwasser (sterilisiert), 12,3 g KCl auf 
100 ml Reinstwasser (sterilisiert), Na-Phosphat-Puffer auf pH 7,4 eingestellt (2,66 g 
NaH2PO4.H2O auf 100 ml Reinstwasser (19 ml) und 2,83 g Na2HPO4 auf 100 ml 
Reinstwasser (81 ml) sterilisiert), 34 mg G-6-P Dinatriumsalz MG 304,2 (Boeringer 77% - 
374) und 63 mg NADP Dinatriumsalz MG 787,4 (Boeringer 98%). 
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3. Ergebnisse und Diskussion 
 
3.1 Adsorptionsstudien 
 
3.1.1 Adsorption von 353-Nonylphenol an sandigem Lehmboden 
 
Für das Schicksal von Chemikalien im Boden spielt die Adsorption eine wichtige Rolle. 
Zur Ermittlung der Adsorptionskoeffizienten wurde die oben beschriebene 
Dialyseapparatur benutzt. Ein Maß für die Adsorption ist der Verteilungskoeffizient Kd, 
der sich aus der Konzentration des Analyten an einer adsorbierenden Phase und der 
Konzentration des Analyten in der darüberstehenden Lösung errechnet. 
Der Kd- Wert wurde nach folgender Gleichung ermittelt: 
 
 
 
 
 
 
.adsc = Konzentration des Analyten an der adsorbierenden Phase (g/Kg) 
.Lsgc = Konzentration des Analyten in der flüsssigen Phase (g/L) 
.Suspc = Konzentration des Analyten in der Dialysehalbzelle, in der die adsorbierende 
Phase suspendiert war. 
OHc 2 = Konzentration des Analyten in der Halbzelle, die nur mit dest. Wasser gefüllt 
war. 
.][Ads  = Menge der adsorbierenden Phase (im vorliegenden Fall sandiger Lehmboden, 
gelöste und feste Torfhuminsäuren, gelöste Torffulvinsäuren und Na-Bentonit) 
 
Um den Einfluß des organischen Anteils im Boden bei den Adsorptionsprozessen zu 
erfassen, wurden die Kd-Werte gegen den organischen Anteil normiert. 
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Abb. 8: Adsorptionskoeffizienten Kd und logKOC-Werte von 353-Nonylphenol an 
sandigem Lehmboden bei verschiedenen Konzentrationen von suspendiertem Boden in 
Wasser 
 
Die Adsorption von 353-Nonylphenol an den sandigen Lehmboden war streng mit der 
Menge von suspendiertem Boden im Wasser korreliert (Abb. 8). Es wurde eine 
exponentielle Zunahme der Adsorption an den Boden mit höheren Gehalten an 
suspendiertem Boden im Wasser beobachtet. Die gemessenen Kd-Werte erstreckten 
sich von 36,07 ± 0,39 [L/Kg] für die kleinste Menge von suspendiertem Boden im Wasser 
(7,8 g/L) bis zu 461,99 ± 4,37 [L/Kg] für die höchste Menge an suspendiertem Boden 
(187,5 g/L). Nach Normierung auf den organischen Kohlenstoffgehalt erstreckten sich die 
logKOC-Werte bei den Gehalten an suspendiertem Boden im Wasser von 15,6 [g/L] bis 
125 [g/L] von 3,801 ± 0,042 bis 5,752 ± 0,054. Um den Einfluss der Adsorption des 
Analyten an die Teflon-Wände der Apparatur zu erfassen, wurden die Zellwände mit 
Ethylacetat extrahiert und anschließend die Radioaktivität via Liquid Scintillation 
Counting (LSC) bestimmt. Die Menge an 353-Nonylphenol, die an die Dialyse-Membran 
adsorbiert war, wurde durch Verbrennung der Membran im Oxidizier und anschließenden 
LSC untersucht. Zur Bestimmung der Menge von 353-Nonylphenol, welche am Boden 
adsorbiert war, wurde der Boden mit Aceton extrahiert und der Anteil an der nicht-
extrahierbaren Fraktion über Verbrennung im Oxidizier ermittelt. Fast die gesamte 
Menge vom applizierten 353-Nonylphenol war am Boden adsorbiert und weniger als 1 % 
waren an die Zellwände, bzw. an die Membran gebunden. 
Die oben beschriebene Abhängigkeit des Adsorptionskoeffizienten von 353-Nonylphenol 
von der Menge des suspendierten Adsorbens ist für eine oberflächen-aktive Substanz, 
wie Nonylphenol es ist, keine Besonderheit. 
Bei Untersuchungen zur Adsorption von 353-Nonylphenol an gelöste Torfhumin- und 
Torffulvinsäuren von Höllrigl-Rosta et al. (133) wurde gezeigt, dass hohe Mengen von 
353-Nonylphenol (bis zu 75 % der applizierten Menge) an die Teflon-Zellwände der 
Dialysehalbzellen und an die benutzte Dialysemembran adsorbiert waren. Diese starke 
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Adsorption von 353-Nonylphenol an die Zellwände und die Membran wurden in den hier 
durchgeführten Studien nicht beobachtet. Der Unterschied zwischen den Ergebnissen 
von Höllrigl-Rosta et al. und den hier durchgeführten Studien wird jedoch verständlich, 
wenn die Menge an Adsorbens betrachtet wird. In den hier durchgeführten Studien 
wurde eine 10- bis 1000-fach höhere Menge an Adsorbens eingesetzt, weshalb die hoch 
hydrophobe Subtanz 353-Nonylphenol ans Adsorbens Boden und nicht an die Zellwände 
oder die Membran adsorbierte. 
Düring et al. (134) ermittelten mit Hilfe der batch-equilibrium-Methode (OECD 106) die Kd-
Werte für 50 landwirtschaftlich genutzte Böden, welche sich im Bereich von 8,5 bis 321,8 
[L/Kg] bewegten. Für 4 n-Nonylphenol bestimmte Kollmann et al. (115) einen Kd-Wert von 
45,3 [L/Kg] für die Adsorption an schluffigen Lehm mit derselben Methode. Normalisiert 
auf den KOC-Wert bestimmte mit derselben Metode Höllrigl-Rosta et al. einen logKOC-
Wert für 353-Nonylphenol von 3,96 (lehmiger Schluff) (133). Desweiteren ermittelte er 
einen log KDOC-Wert von 3,95 (133) für die Adsorption von 353-Nonylphenol an Torf-
Huminsäuren, wobei er die oben beschriebene Dialyseapparatur verwendete. 
Adsorptionskoeffizienten (logKDOC-Werte) an gelöstes organisches Material von 4,96 für 
Suwannee River Huminsäuren und von 4,70 für Suwannee River Fulvinsäuren wurden 
von Yamamoto et al. (135) berichtet.  
Der gesamte Bereich der von verschiedenen Autoren gemessenen 
Adsorptionskoeffizienten war im Bereich der in der vorliegenden Studie gemessenen 
Werte, wobei unterschiedliche Mengen von suspendiertem Boden im Wasser benutzt 
wurden. Daher ist bei der Verwendung von Adsorptionskoeffizienten für 
oberflächenaktive Substanzen die Menge des Adsorptionsmittels ein wichtiger 
Parameter, der speziell bei Verwendung der Adsorptionskoeffizienten in Modellierungen 
oder Risiko-Abschätzungen zu beachten ist. 
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3.1.2 Desorption von 353-Nonylphenol von sandigem Lehmboden 
 
Die Desorption vom Boden ist bei der Betrachtung des Schicksals von 353-Nonylphenol 
von entscheidender Bedeutung. In entsprechenden Dialysestudien wurden dieselben 
Mengen an 353-Nonylphenol und Boden wie bei den Adsorptionsstudien benutzt. Die 
Konzentration des radioaktiv-markierten 353-Nonylphenols wurde nur bei den Proben 
der wässrigen Dialyse-Halbzelle bestimmt, die Konzentration des an den Boden 
adsorbierten 353-Nonylphenol wurde aus der Differenz zur applizierten Menge 
berechnet. Zur Desorption wurde das Wasser aus der wässrigen Dialyse-Halbzelle 
entnommen und durch Wasser mit 0,01 M CaCl2 ersetzt. Diese Vorgehensweise wurde 
alle 72 Stunden nach Einstellung des Adsorptionsgleichgewichtes wiederholt. 
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Abb. 9: Konzentrationen von 353-Nonylphenol in der wässrigen Dialyse-Halbzelle nach 
15 Desorptionsschritten; applizierte Ausgangskonzentration 726 ng/L;  
hellgrün = 7.8 g suspendierter Boden/L, hellblau = 15.6 g suspendierter Boden/L, 
dunkelgrün = 31.3 g suspendierter Boden/L, pink = 62.5 g suspendierter Boden/L, gelb 
=°125.0 g suspendierter Boden/L, dunkelblau = 187.5 g suspendierter Boden/L. 
 
Die Konzentration 353-Nonylphenol in Wasser war dreimal so hoch für die niedrigste 
Mengen an suspendiertem Boden (7,8 g/L) im Vergleich zu der höchsten Mengen an 
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suspendiertem Boden (187,5 g/L). Die Desorption von 353-Nonylphenol vom Boden war 
bei den ersten Desorptionsschritten am höchsten für die niedrigsten Mengen an 
Adsorbens, jedoch nach 8 Desorptionsschritten war die Konzentration von Nonylphenol 
in Wasser unabhängig von der Menge an Adsorbens im Wasser. Der Gehalt an 353-
Nonylphenol in Wasser lag im Bereich von 10 bis 15 ng/L. Bei den typischen Gehalten 
von Nonylphenol im Boden im Bereich von 1-98 µg/kg (136, 137, 138) kann ein 
kontinuierliches Ausbluten von Nonylphenol vom Boden erwartet werden. Dies kann eine 
mögliche Quelle von Nonylphenol im Grundwasser und Trinkwasser darstellen, wie von 
Latorre et al. (70) für Grundwasser im Bereich von 100 bis 400 ng /L und von Kuch (139) 
für Trinkwasser (2,5 bis 16 ng/L) berichtet wurde. 
 
 
3.1.3 Adsorption von Bisphenol A an sandigem Lehmboden und nachfolgender 
Desorption 
 
Um die Adsorption von BPA an sandigem Lehmboden zu bestimmen, wurde eine 
wässrige Lösung von BPA (2510 ng/L) gegen eine wässrige Suspension mit Boden 
(187,5 g/L) dialysiert. Der Adsorptionskoeffizient wurde nach obiger Gleichung bestimmt 
(Kd = 10,453 +- 2,577 [L/kg]). Zur Bestimmung der Desorption wurde das Wasser in der 
wässrigen Dialyse-Halbzelle entnommen und mit einer nicht mit BPA kontaminierten 0,01 
% wässrigen CaCl2- Lösung ausgetauscht. 
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Abb. 10: Konzentration von Bisphenol A in der wässrigen Dialysehalbzelle nach 
mehrmaligem Austausch des Wassers in der mit Wasser gefüllten Halbzelle 
 
Die Adsorption von BPA an sandigen Lehmboden war gering (Kd-Wert = 10 [L/kg]), was 
bei einem log KOW von 2,3 (133) zu erwarten war. Bei der darauf folgenden Desorption 
wurde BPA in sechs Desorptionsschritten zu mehr als 90 % desorbiert. Der Rückhalt von 
BPA in diesem sandigen Lehmboden war äußerst gering, eine Anreicherung von BPA im 
Boden ist daher unwahrscheinlich. Aufgrund des hohen Desorptionspotentials von BPA 
ist eine Verlagerung ins Grundwasser bei sandigen Böden möglich. Dies wäre eine 
mögliche Erklärung für das Auftreten von BPA im Grundwasser von landwirtschaftlich 
und industriell genutzten Flächen in Nordspanien, wie von Latorre et al. (70) berichtet 
wurde. 
 
 
3.1.4 Adsorption von 353-Nonylphenol an Na-Bentonit 
 
Um qualitative und quantitative Aussagen zum Adsorptionsverhalten von 353-
Nonylphenol an einzelne Bodenbestandteile zu erhalten, wurden Adsorptionsstudien von 
353-Nonylphenol an dem Dreischichttonmineral Na-Bentonit durchgeführt. 
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Abb. 11: Kd-Werte der Adsorption von 353-Nonylphenol an Na-Bentonit (62,5 g/L) in 
Abhängigkeit vom pH-Wert; applizierte Ausgangskonzentration 726 ng/L 
 
Die Adsorption von 353-Nonylphenol ist bei niedrigen pH-Werten am höchsten (Kd = 500 
[L/kg] bei pH = 2-3) und nimmt mit höher werdenden pH-Werten ab (Kd = 200 [L/kg] bei 
pH = 11). Die geringere Adsorption bei pH-Werten größer 8 ist durch die zunehmend 
negative Ladung auf den Tonmineraloberflächen und der zunehmenden Deprotonierung 
der Hydroxylgruppe vom 353-Nonylphenol und der daraus sich gegenseitig abstoßender 
Wechselwirkung des Adsorbens mit der zu adsorbierenden Substanz zu erklären. Der 
pKs-Wert von 353-Nonylphenol kann im Vergleich mit dem pKs-Wert von Phenol 
abgeschätzt werden und sollte in der selben Größenordnung wie dieser bei 10 liegen, 
das heißt ab einem pH-Wert von 8 ist 1 % des gelösten 353-Nonylphenols deprotoniert. 
Die Adsorption von 353-Nonylphenol oberhalb von pH 10 ist immer noch mit einem Kd-
Wert von 180 [L/kg] beachtlich, obwohl hier mehr als 50 % des eingesetzten 353-
Nonylphenols deprotoniert sein sollten. Dies könnte ein Hinweis auf den hohen Anteil an 
hydrophoben Wechselwirkungen bei der Adsorption von 353-Nonylphenol an Na-
Bentonit sein. 
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3.1.5 Adsorption von 353-Nonylphenol an Torfhuminsäuren und Torffulvinsäuren 
 
Die Fraktion der gelösten Huminstoffe kann im Boden eine entscheidene Bedeutung für 
den Stofftransport in der Bodensäule haben, daher wurde die Adsorption von 353-
Nonylphenol zum einen an gelösten Torffulvinsäuren und zum anderen an 
Torfhuminsäuren untersucht. 
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Abb. 12: Adsorption von 353-Nonylphenol an gelöste Torfhuminsäuren (200 mg/L) in 
Abhängigkeit vom pH-Wert 
 
Die Adsorption von 353-Nonylphenol an gelöste Torfhuminsäuren (200 mg/L) war über 
den gesamten pH-Bereich sehr hoch (> 2000 [L/kg]) und hatte sowohl im sauren pH-
Bereich (<4), als auch im schwach alkalischen (pH = 7,5 -10) die höchste Adsorption, 
während im schwach saurem bis neutralem Bereich die Adsorption kleiner war. Dieses 
Adsorptionsverhalten ist weder über elektrostatische Wechselwirkungen noch über 
konformative Veränderungen der Huminsäuren zu erklären. Es ist jedoch festzuhalten, 
dass die Adsorption von Nonylphenol sehr hoch ist. Adsorptionsstudien von Höllrigl-
Rosta et al. (133) zeigten eine ähnlich hohe Adsorption von 353-Nonylphenol an 
Torfhuminsäuren (log KDOC = 3,9). Es wurden dabei drei Messpunkte aufgenommen, 
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wobei die Adsorption vom Alkalischen zum Saurem kontinuierlich größer wurde. In 
Batchexperimenten ermittelte log KDOC-Werte von Yamamoto et al. (135) für die 
Adsorption von Nonylphenol an Suwannee River Huminsäuren waren mit Werten von 
4,96 größer als die hier ermittelten Log KDOC -Werte von 3-4. 
 
Eine weitere wichtige Gruppe an Adsorbentien sind die Fulvinsäuren. Es wurden 
Experimente mit gelösten Torffulvinsäuren (200 mg/L) durchgeführt. 
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Abb. 13: Adsorption von 353-Nonylphenol an gelöste Torffulvinsäuren (200 mg/L) in 
Abhängigkeit vom pH-Wert 
 
Die Adsorption von 353-Nonylphenol an gelöste Torffulvinsäuren war wesentlich geringer 
als die Adsorption von 353-Nonylphenol an gelöste Torfhuminsäuren, lag aber im 
neutralen pH-Bereich in der Größenordnung der Adsorption von 353-Nonylphenol an Na-
Bentonit, obgleich die Werte stark streuten. Yamamoto et al. (135) haben log KDOC-Werte 
von 4,7 für das technische Gemisch von Nonylphenol bestimmt, während Höllrigl et al. 
(133) keine Adsorption von 353-Nonylphenol an Torffulvinsäuren feststellen konnte. Dies 
zeigt die Schwierigkeit bei der Bestimmung von Adsorptionskoeffizienten für 
oberflächenaktive Substanzen, denn die augenscheinlich gemessene Adsorption an die 
jeweiligen Adsorbentien kann auch durch eine reine Adsorption an die Gefäßwand 
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vorgetäuscht werden. Bei Dialyseexperimenten, wie in dieser Arbeit, sollte diese 
Adsorption von Nonylphenol in beiden Halbzellen bei gleichen Abmessungen gleich groß 
sein und wäre bei der Berechnung des Adsorptionskoeffizienten über die 
Konzentrationen in Lösung ohne Einfluß auf die Verteilung zwischen wässriger Phase 
und der Phase mit den Adsorbentien. 
 
 
3.1.5 Kompetitive Adsorption von 353-Nonylphenol an Na-Bentonit und gelösten Torf-
Huminsäuren 
 
Die Adsorption von 353-Nonylphenol an gelöste Torfhuminsäuren war hoch (log KDOC-
Werte = 3 - 4). Im Unterschied dazu war die Adsorption von 353-Nonylphenol an Na-
Bentonit mit log Kd-Werten von 2,48 bis 2,70 klein. Es wurden daher 
Adsorptionsexperimente in Dreikammerdialysezellen durchgeführt, wobei die Adsorption 
an gelöste Torfhuminsäuren in Kompetition zu der Adsorption an Na-Bentonit gemessen 
wurde. 
 38 
0%
20%
40%
60%
80%
100%
0 1 4 8 15 30
Zeit[d]
Ve
rt
ei
lu
n
g 
de
r 
R
ad
io
ak
tiv
itä
t i
n
 
de
n
 
H
al
bz
el
le
n
Halbzelle mit
suspendiertem Na-
Bentoniten 62,5 [g/L]
Halbzelle ohne
Adsorbentien
Halbzelle mit gelösten
Huminsäuren 0.2 [g/L]
Abb. 14: Verteilung der Radioaktivität von 353-Nonylphenol in den drei Dialysehalbzellen 
bei Zugabe von 353-Nonylphenol zur Halbzelle mit suspendiertem Na-Bentonit 
 
Am Anfang des Adsorptionsexperiments befand sich die gesamte applizierte 
Radioaktivität in der Halbzelle, in welcher 0,5 g Na-Bentonit suspendiert waren. 353-
Nonylphenol diffundierte dann in die mit gelösten Torfhuminsäuren gefüllte Zelle, nach 
30 Tagen hat sich ein Gleichgewicht eingestellt. Zur Überprüfung, ob das Gleichgewicht 
tatsächlich nach 30 Tagen erreicht war, wurde in einem 2. Experiment auch die 
Dialysehalbzelle mit den gelösten Torfhuminsäuren mit 353-NP versetzt. 
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Abb. 15: Verteilung der Radioaktivität von 353-Nonylphenol in den drei Dialysehalbzellen 
bei Zugabe des 353-Nonylphenols zur Halbzelle, in welcher Torfhuminsäuren gelöst 
waren 
 
Zu Beginn des Experiments befand sich die gesamte Radioaktivität in der 
Dialysehalbzelle, die mit gelösten Torfhuminsäuren gefüllt war (200 mg/L). Das radioaktiv 
markierte Nonylphenol diffundierte dann über einen Zeitraum von mehreren Tagen in die 
Halbzelle, welche mit suspendiertem Na-Bentonit gefüllt war. Nach 30 Tagen war die 
Verteilung der Radioaktivität in den drei Halbzellen bei Zugabe in die mit 
Torfhuminsäuren gefüllten Halbzelle dann fast mit der Verteilung bei Zugabe in die mit 
suspendiertem Na-Bentonit gefüllten Halbzelle identisch, so dass davon ausgegangen 
werden konnte, dass das Verteilungsgleichgewicht erreicht war. Obwohl die in 
vorherigen Experimenten gemessenen log KOC-Werte von 353-Nonylphenol an 
Torfhuminsäuren mit 3 bis über 4 wesentlich höher liegen als die log Kd-Werte von 353-
Nonylphenol an Na-Bentonit mit Werten zwischen 2,2 bis 2,7, war bei der kompetitiven 
Adsorption von 353-Nonylphenol an gelöste Torfhuminsäuren, bzw. an Na-Bentonit die 
Adsorption an den Na-Bentonit wesentlich stärker, so dass im Gleichgewicht über 90 % 
des applizierten 353-Nonylphenol an den Na-Bentonit adsorbiert waren. Der pH-Wert 
war bei diesen kompetitiven Adsorptionsexperimenten im neutralen Bereich (pH = 6,8). 
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Aus diesen Ergebnissen wurde gefolgert, dass die Adsorption von 353-Nonylphenol an 
gelöste Huminsäuren bezogen auf den KDOC-Wert zwar groß war, dass aber bei der 
kompetitiven Adsorption bei geringen Mengen an Adsorbentien, in diesem Fall gelöste 
Torfhuminsäuren, 353-Nonylphenol bevorzugt an die Tonminerale, welche in höheren 
Konzentrationen eingesetzt wurden, adsorbiert wurde. Hieraus kann geschlossen 
werden, dass sich Nonylphenol in tonhaltigen Sedimenten anreichern könnte. 
 
 
3.1.6 Kompetitive Adsorption von 353-Nonylphenol an Na-Bentonit und festen 
Torfhuminsäuren 
 
Um den Einfluß von fester organischer Materie bei Adsorptionsprozessen zu erfassen, 
wurden Adsorptionsstudien mit festen Torfhuminsäuren (gegen 1000 Dalton 
vordialysiert) in Kompetition zu Na-Bentonit durchgeführt. 
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Abb. 16: Verteilung der Radioaktivität von 353-Nonylphenol in den drei Dialysehalbzellen 
bei Zugabe von 353-Nonylphenol in der Halbzelle mit suspendiertem Na-Bentonit 
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Das in die Dialysehalbzelle mit dem suspendierten Na-Bentonit hinzugegebene 353-
Nonylphenol diffundierte langsam in die mit festen Torfhuminsäuren gefüllte Halbzelle. 
Selbst nach 18 Tagen war der Diffusionsvorgang noch nicht abgeschlossen. Nach 38 
Tagen waren fast 90 % des applizierten Nonylphenols an die festen Torfhuminsäuren 
adsorbiert. Um Applikationseffekte auszuschließen und um zu überprüfen, ob sich 
tatsächlich der Gleichgewichtszustand eingestellt hat, wurden die 
Adsorptionsexperimente bei Zugabe von 353-Nonylphenol in die Halbzelle mit den festen 
Torfhuminsäuren durchgeführt. 
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Abb. 17: Verteilung der Radioaktivität von 353-Nonylphenol in den drei Dialysehalbzellen 
bei Zugabe von 353-NP in die Halbzelle mit den festen Torfhuminsäuren 
 
353-Nonylphenol diffundierte nur sehr langsam in die Halbzelle mit dem suspendierten 
Na-Bentonit, nach 38 Tagen war die Verteilung in den drei Halbzellen sehr ähnlich der 
Verteilung bei Zugabe von 353-NP in die Halbzelle mit dem suspendierten Na-Bentonit, 
so dass nach 38 Tagen der Gleichgewichtszustand erreicht war. Im Gegensatz zu 
Versuchen mit gelösten Torfhuminsäuren befand sich in diesen Studien fast 90 % des 
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applizierten 353-Nonylphenol in der Halbzelle mit den festen Torfhuminsäuren. Für das 
Umweltverhalten von 353-Nonylphenol bedeutet dies vermutlich, dass es eher an die 
feste organische Phase als an Tonminerale gebunden wird. Daher ist zu vermuten, dass 
Nonylphenol im Sediment in die Phase mit organischem Material diffundieren wird. 
 
 
3.1.7 Zusammenfassung der Ergebnisse der Adsorptionsstudien 
 
Ziel der Adsorptionsexperimente war es, das abiotische Verhalten von Nonylphenol zu 
studieren und die Relevanz von verschiedenen Bodeninhaltsstoffen auf das 
Adsorptionsverhalten von Nonylphenol zu erfassen. Aus diesen Studien sollten dann 
Rückschlüsse, bzw. Abschätzungen für das Auftreten von Nonylphenol in verschiedenen 
Umweltkompartimenten gemacht werden. 
Zuerst wurde die Adsorption von 353-Nonylphenol an sandigen Lehmboden untersucht. 
Hierbei wurde eine signifikante Korrelation des Kd-Wertes für 353-Nonylphenol mit der 
Menge an suspendierten Boden im Wasser ermittelt. Bezogen auf den organischen 
Kohlenstoffgehalt des Bodens ergaben sich log KOC-Werte für 353-Nonylphenol von 3,80 
für die kleinste Menge an Boden (7,8 g/L) bis zu 5,75 für die höchste Menge (187,5 g/L) 
an Boden im Wasser. Wie diese Ergebnisse aufzeigen, ist die Konzentration von 
Nonylphenol im Wasser somit von der Menge des suspendierten Bodens abhängig. Bei 
einer Abschätzung und Modellierung des Auftretens von Nonylphenol müsste somit ein 
von der Menge des Adsorbens abhängiger Kd oder logKOC-Wert verwendet werden, um 
dem realen Verhalten von Nonylphenol näher zu kommen. Des Weiteren spiegelten die 
in den Dialyseexperimenten ermittelten Kd-Werte, bzw. KOC-Werte die gesamte Spanne 
der von anderen Forschergruppen ermittelten Werte wieder. Die Dialyseapparatur ist 
somit ein geeignetes Instrument zur Ermittlung von Adsorptionskoeffizienten. Ein 
weiterer Vorteil ist ihre Benutzerfreundlichkeit. 
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Neben der Adsorption ist die Freisetzung der zu untersuchenden Substanz von 
entscheidener Bedeutung für das Umweltverhalten einer Chemikalie. Die hier 
durchgeführten Experimente zeigten auf, das auch die Desorption von 353-Nonylphenol 
abhängig von dem Gehalt an suspendiertem Boden ist. So wurde beobachtet, dass bei 
der kleinsten Mengen an suspendiertem Boden (7,8 g/L) die Desorption am größten war. 
Nach ca. acht Desorptionsschritten hingegen stellte sich eine konstante Konzentration 
von 10 bis 15 ng 353-Nonylphenol/L Wasser ein. Insgesamt war die Desorption von 353-
Nonylphenol langsam und klein. Hieraus ist zu schließen, dass bei einer Kontamination 
von Nonylphenol im Boden ohne mikrobiologische Abbauprozesse Nonylphenol noch 
über einen längeren Zeitraum im Boden erhalten bleibt, auch wenn keine weitere 
Kontamination mehr stattfindet. 
Um das Verhalten von Nonylphenol in Wasser, sowie im Boden oder Sediment 
abzuschätzen, wurden sowohl Adsorptionsexperimente mit einzelnen Boden-, bzw. 
Sedimentbestandteilen, als auch kompetitive Adsorptionsexperimente verschiedener 
Bestandteile durchgeführt. 
Die Adsorption von 353-Nonylphenol an suspendierten Na-Bentonit (6,25 g/L) war mit 
einem Kd-Wert zwischen 400 und 500 (L/kg) über einen weiten pH-Bereich (2-6) 
vergleichbar mit der Adsorption an sandigem Lehmboden bei der höchsten Mengen von 
suspendiertem Boden (187,5 g/L). Bei höheren pH-Werten nahm die Adsorption ab (ca. 
200 L/kg bei pH 11), war aber im Bereich der Adsorption von Nonylphenol an sandigem 
Lehmboden mit der zweitgrößten Menge (125 g/L). Das heißt selbst im alkalischen 
Bereich ist die Adsorption von 353-Nonylphenol an Na-Bentonit als Modellsubstanz für 
Tone im Boden, bzw. Sediment noch hoch. 
Die Adsorption an gelöste Torfhuminsäuren als Modellsubstanz für gelöste organische 
Materie in Wasser zeigte einen typischen pH-abhängigen Verlauf mit einem Minimum bei 
pH 5-6 (log KDOC = 3,3010). Die höchsten Adsorptionswerte wurden im sauren Milieu mit 
einem log KDOC-Wert von 4,0969 gemessen, im neutralen bis schwach alkalisch wurden 
Werte über 3,7 gemessen. Im Vergleich mit der Adsorption von 353-Nonylphenol an den 
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sandigen Lehmboden normalisiert auf die organische Materie war die Adsorption von 
353-Nonylphenol an gelöste Torfhuminsäuren wesentlich geringer. Ab Mengen von 
suspendiertem Boden in Wasser von 15,6 g/L wurden log KOC-Werten über 4,7 und bei 
der höchsten Menge an Boden (187,5 g/L) über 5,7 gemessen. Bei 
Adsorptionsversuchen von 353-Nonylphenol an gelöste Torfhuminsäuren war nur im pH-
Bereich von 5 - 6,5 eine nennenswerte Adsorption mit log KDOC-Werten von ca 2,7 zu 
beobachten. Ansonsten wurde keine Adsorption festgestellt. 
Um zu beurteilen, wohin 353-Nonylphenol in den Umweltkompartimenten migriert und 
sich anreichert, wurden kompetitive Adsorptionsexperimente gleichzeitig in drei 
wässrigen Phasen durchgeführt, wobei zum einen die kompetitive Adsorption von 353-
Nonylphenol an gelöste Torfhuminsäuren und Na-Bentonit und zum anderen an feste 
Torfhuminsäuren (vordialysiert) und Na-Bentonit betrachtet wurden. Bei der kompetitiven 
Adsorption zwischen gelösten Torfhuminsäuren und Na-Bentonit wurde eine Migration 
von 353-Nonylphenol zu Natrium-Bentoniten beobachtet, und zwar waren über 90 % des 
applizierten 353-Nonylphenol an Na-Bentonit adsorbiert. Ob die Applikation auf der Seite 
der gelösten Torfhuminsäuren oder auf der Seite des Na-Bentonit erfolgte, zeigte keine 
Veränderung in der Endverteilung von 353-Nonylphenol. Hieraus konnte zum einen 
gefolgert werden, dass die Bindung an beide Adsorbentien reversibel ist, da der 
Endzustand gleich war und zum anderen konnten aus diesem Modellversuch 
Vorhersagen über das Verhalten von 353-Nonylphenol geschlossen werden, das im 
Gleichgewichtszustand von der Phase mit gelöster organischer Materie zur Phase der 
Na-Bentoniten migriert. Daraus kann man auf eine Anreicherung von 353-Nonylphenol, 
bzw. des technischen Gemisches von Nonylphenol im Sediment von Gewässern 
schließen. 
In kompetitiven Adsorptionsexperimenten von 353-Nonylphenol zwischen vordialysierten 
festen Torfhuminsäuren und Na-Bentonit konnte aufgezeigt werden, dass 353-
Nonylphenol mit über 80 % der applizierten Menge an die festen Torfhuminsäuren 
 45 
adsorbiert wurde, weshalb geschlossen werden könnte, dass Nonylphenol sich im Boden 
bzw. Sediment in der festen organischen Phase anreichern wird. 
Bei Adsorptionsstudien von Bisphenol A an sandigen Lehmboden konnte gezeigt 
werden, dass Bisphenol A mit einem Kd-Wert von 10 (L/kg) nur gering an diesen Boden 
adsorbierte. In Desorptionsstudien konnte zudem gezeigt werden, dass adsorbiertes 
BPA proportional zur Wasserentnahme desorbiert, d. h. Bisphenol A sollte sich nicht im 
Boden anreichern. Es besteht stattdessen die Gefahr des Auswaschens von Bisphenol A 
ins Grundwasser bei kontaminierten Böden. 
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3.2 Abbaustudien 
 
3.2.1 Bestimmung der mikrobiellen Aktivität im Boden mit dem DMSO-Assay 
 
Zur Abschätzung ihrer biologischen Aktivität wurde die Reduktase-Aktivität in den 
verschiedenen Böden aus Vertroz (Schweiz), vom Wachtelkopf aus Aachen 
(Deutschland) und aus Bruchköbel (Deutschland) bestimmt. Des Weiteren wurde die 
Reduktase-Aktivität im Bruchköbeler Boden mit unterschiedlichen Anteilen an 
Klärschlamm und in reinem Klärschlamm (Soers, Aachen, Deutschland) gemessen. 
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Abb. 18: Reduktase-Aktivität von verschiedenen Böden mit und ohne Klärschlamm 
 
Von den drei benutzten Böden besaß der Boden aus Aachen vom Wachtelkopf die 
höchste Aktivität mit einer Reduktionsaktivität (DMSO zu DMS) von ca. 200 ng pro 
Gramm Trockengewicht Boden und Stunde, gefolgt vom Boden aus Vetroz (Schweiz) mit 
ca. 150 ng/g TG * h, während der Boden aus Bruchköbel mit 75 ng/g TG * h die kleinste 
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Aktivität zeigte. Unter Berücksichtigung des Gehalts an organischem Kohlenstoff mit 2,54 
%, 2,17 % und 0,60 % war dieses Ergebnis zu erwarten, da mit höherem Gehalt an 
organisch gebundenem Kohlenstoff in der Regel auch die biologische Aktivität im Boden 
aufgrund der höheren Anzahl an Mikroorganismen ansteigt. Die Reduktase-Aktivität im 
Bruchköbeler Boden war bei einem Gehalt von nur 1 % Klärschlamm mit ca. 75 ng/g TG 
* h gleich der Aktivität im Boden ohne Klärschlamm. Bei 10 % Klärschlamm im Boden 
stieg die Aktivität auf ca. 100 ng/g TG * h und bei 50 % Klärschlamm auf 200 ng/g TG * 
h; im Klärschlamm alleine lag sie bei 475 ng/g TG * h. Auch diese Ergebnisse waren zu 
erwarten, da im Klärschlamm die Bakteriendichte höher sein sollte als im Boden und so 
die Reduktase-Aktivität mit höherem Gehalt an Klärschlamm im Boden zunehmen sollte. 
Der DMSO-Test erwies sich damit als geeignet zur Bestimmung der biologischen 
Aktivität im Boden. Die Ergebnisse waren reproduzierbar und konsistent. 
 
 
3.2.2 Bestimmung der mikrobiellen Aktivität im Boden nach DIN 19737 
 
Neben dem DMSO-Test wurde die Aktivität der Mikroorganismen in den Böden auch 
nach DIN 19737 mit dem OxiTop-System bestimmt. Hierzu wurde zum einen die normale 
Bodenatmung des Bodens, die substratinduzierte Bodenatmung, als auch die 
Bodenatmung bei Zugabe von Petrolether und die Bodenatmung mit 353-Nonylphenol in 
Petrolether bestimmt. 
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Abb. 19: Respiration der Mikroorganismen im Bruchköbeler Boden, im Boden mit 
Petrolether und im Boden bei Zugabe von Substraten (SIR) 
 
Der sandige Lehmboden aus Bruchköbel zeigte eine relativ kleine Basalatmung mit 59,5 
mg O2/kg Boden. Bei dem geringen Gehalt an organisch gebundenem Kohlenstoff von 
0,6 % war dies zu erwarten. In einer von J. Hollender durchgeführten Studie (140) war der 
Sauerstoffverbrauch eines Bodens mit ähnlichen corg-Gehalten bei der basalen Atmung 
nach 72 Stunden in derselben Größenordnung (112 mg O2/kg Boden). Bei der 
substratinduzierten Respiration hingegen war der Sauerstoffverbrauch mit fast 300 mg 
O2/kg Boden in der hier durchgeführten Studie höher als die von Hollender ermittelten 
Werte mit 201 mg O2/kg Boden, aber in der gleichen Größenordnung. Bei der Zugabe 
von Petrolether, ohne Zugabe von weiteren Substraten, war die mikrobielle 
Bodenatmung zu Beginn des Experiments hingegen deutlich gegenüber der basalen und 
der substratinduzierten Atmung mit über 200 mg O2/kg Boden nach 3 h erhöht. Dieser 
starke Anstieg wurde in weiteren Experimenten jedoch als ein Artefakt verifiziert, da auch 
ohne Zugabe von Boden augenscheinlich eine basale Atmung von ca. 300 mg O2/kg 
Boden angezeigt wurde. Unter Berücksichtigung der Messmethode, dass nämlich der 
Druckabfall im geschlossenen System (Adsorption von CO2 in der KOH-Falle) das Maß 
für den Sauerstoffverbrauch ist, beruht der Druckabfall bei den Experimenten mit 
Petrolether auf der Adsorption des Petrolethers in der KOH-Falle und nicht auf der 
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Adsorption von entstandenem CO2 in der KOH-Falle, wie in den Experimenten ohne 
biologische Aktivität gezeigt werden konnte. 
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Abb. 20: Respiration der Mikroorganismen im Bruchköbeler Boden und im Boden mit 
353-Nonylphenol in 1 ml Petrolether 
 
Bei Zugabe von 353-Nonylphenol in Petrolether, in Analogie zur Applikation der Böden in 
den Experimenten, war augenscheinlich die höchste mikrobielle Atmung zu beobachten. 
Schon nach 3 Stunden war der Sauerstoffverbrauch größer als 300 mg O2/kg Boden. 
Unter der Berücksichtigung der oben aufgeführten Beobachtungen war jedoch ein großer 
Anteil des angezeigten Sauerstoffverbrauchs nicht auf die mikrobielle Aktivität, sondern 
auf die Adsorption vom Lösungsmittel Petrolether in der KOH-Falle zurückzuführen. 
Nach Abzug der dem Petrolether zuzuordnenden Aktivität war jedoch bei Zugabe von 
353-Nonylphenol mit ca. 100 mg O2/kg Boden immer noch eine erhöhte mikrobielle 
gegenüber der basalen Atmung (ca. 60 mg O2/kg Boden) zu beobachten. Die 
Meßmethode nach DIN 19737 zur Bestimmung der mikrobiellen Aktivität im Boden führte 
bei Verwendung von leicht flüchtigen Lösungsmitteln nicht zu befriedigenden 
Ergebnissen. 
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3.2.3 Abbau 353-Nonylphenol in sandigem Lehmboden mit unterschiedlichen 
Klärschlammkonzentrationen 
 
Die Abbaustudien von 353-Nonylphenol wurden in Durchfluss-Systemen mit 
verschiedenen Gehalten an Klärschlamm durchgeführt. Die Mischungen wurden wie 
oben beschrieben behandelt, die Verteilung der Radioaktivität nach Beendigung der 
Studie zwischen mineralisierter, flüchtiger, extrahierbarer und nicht extrahierbarer 
Fraktion ist in Abbildung 21 zu sehen. 
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Abb 21: Verteilung der Radioaktivität (in % der applizierten Menge) nach 135 Tagen 
Inkubation von 353-Nonylphenol in sandigem Lehm mit verschiedenen 
Boden/Klärschlamm-Mischungen; 
A = sandiger Lehm, B= 1% Klärschlamm, C= 10 % Klärschlamm, D = 50 % 
Klärschlamm, E = 100 % Klärschlamm; 
dunkelblau = nicht extrahierbare Fraktion, dunkelrot = extrahierbare Fraktion, gelb = 
flüchtige Fraktion, hellblau = mineralisiert, hellrot = wiedergefundene Radioaktivität 
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Die wiedergefundene Radioaktivität lag überwiegend innerhalb von 90 bis 110 % (siehe 
Tab. 5). In den Abbaustudien von Gejlsbjerg (18) variierte die insgesamt wiedergefundene 
Radioaktivität zwischen 74,3 und 95,3 % der applizierten Menge. Daher konnte gezeigt 
werden, dass die hier angewandte sequentielle fünfstufige Extraktion eine effiziente 
analytische Methode war. 
Die mineralisierte Fraktion war bei allen Experimenten in derselben Größenordnung mit 
circa 20 % der applizierten Menge an 353-Nonylphenol, wohingegen die flüchtigen 
radioaktiven Komponenten neben 14CO2 signifikant mit zunehmendem Gehalt an 
Klärschlamm abnahmen. Im sandigen Lehmboden ohne Klärschlamm betrug die 
Verflüchtigung von 353-Nonylphenol 6,2 ± 0,1 % von der applizierten Menge (Tab.5). Zur 
qualitativen Bestimmung der flüchtigen Fraktion wurde die Monoethylenglykol-Falle 
siebenmal mit n-Hexan extrahiert. 95 % der Radioaktivität verteilten sich in die n-Hexan 
Phase, welche über Natriumsulfat getrocknet wurde, bis zur Trockne eingedampft und 
dann in Methanol für die GC-EIMS-Studien aufgenommen wurde. Es wurde nur 353-
Nonylphenol in der flüchtigen Fraktion gefunden. In früheren Arbeiten (16, 17, 18) wurde 
von keiner Verflüchtigung vom technischen Gemisch von Nonylphenol berichtet. Die 
Abgabe von 353-Nonylphenol vom Boden in die Luft kann somit eine entscheidene Rolle 
bei dem Schicksal von 353-Nonylphenol in der Umwelt spielen. Mit zunehmendem 
Gehalt an Klärschlamm sank die Verflüchtigung erheblich bis unter 1 % der applizierten 
Menge. 
 
 Sandiger 
Lehmboden 
1 % 
Klärschlamm 
10 % 
Klärschlamm 
50 % 
Klärschlamm 
100 % 
Klärschlamm 
mineralisiert 21,8 ± 0,1 % 29,5 ± 0,0 % 23,0 ± 0,1 % 20,3 ± 0,0 % 20,8 ± 0.0 % 
flüchtig 6,2 ± 0,1 % 4,8 ± 0,1 % 4,8 ± 0,2 % 1,8 ± 0,0 % 1,7 ± 0,0 % 
extrahierbar 29,5 ± 0,2 % 28,7 ± 0,3 % 52,3 ± 2,9 % 51,6 ± 1,2 % 49,6 ± 0,7 % 
nicht-extrahierbar 42,0 ± 2,4 % 48,7 ± 3,8 % 29,6 ± 1,7 % 27,5 ± 1,0 % 25,8 ± 0,1% 
wiedergefundene 
Radioaktivität 99,5 ± 7,2 % 111,6 ± 6,2 % 109,6 ± 8,7 % 96,7 ± 1,2 % 101,5 ± 1,3 % 
 
Tab. 5: Prozentuale Verteilung der applizierten Radioaktivität in den jeweiligen 
Fraktionen in sandigem Lehmboden mit verschiedenen Klärschlammgehalten nach 135 
Tagen Inkubation mit 353-Nonylphenol 
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Der Anteil an der extrahierbaren Fraktion war ähnlich für Boden alleine und für Boden mit 
1 % Klärschlamm (30 % von der applizierten Menge). Für Boden mit 
Klärschlammgehalten über 10 % jedoch war der Anteil deutlich größer (50 % von der 
applizierten Menge). Bei dem Anteil an nicht extrahierbaren Rückständen war dies genau 
umgekehrt, mit zunehmendem Gehalt an Klärschlamm im Boden verringerte sich der 
Anteil an nicht-extrahierbaren Rückständen. Somit könnte vermutet werden, dass die 
mikrobielle Umsetzung von 353-Nonylphenol mit steigenden Klärschlammgehalten sinkt. 
Um mögliche, unterschiedlich lösliche Metaboliten zu erfassen, wurde eine fünfstufige 
Extraktion des Bodens, bzw. der Boden-Klärschlamm-Mischungen durchgeführt. Die 
einzelnen Fraktionen wurden, wie oben beschrieben, behandelt und dann mit HPLC mit 
Radio-Detektor analysiert. Typische Chromatogramme sind in der nachfolgenden 
Abbildung 22 zu sehen. 
 
 
Abb. 22: Radio-Chromatogramme von extrahierbaren Fraktionen aus Ansätzen mit der 
Boden/Klärschlamm Mischung 9:1 (w:w) gewonnen mit unterschiedlichen Lösungsmitteln 
nach einer Inkubationszeit von 135 Tagen 
 
Im Chromatogramm der n-Hexan-Extraktion traten zwei Peaks mit Retentionszeiten von 
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353-Nonylphenol zugeordnet. Die weniger polare Verbindung, welche als zweiter Peak 
detektiert wurde (Rt = 30 min), wurde zur Identifizierung mit dem GC-EIMS weiter 
untersucht und wird im Kapitel 3.3 diskutiert.  
Im zweiten Extraktionsschritt mit Methanol (MeOH) erhöhte sich der Anteil am 
unpolareren unbekannten Metaboliten, während der Anteil an 353-Nonylphenol sank. In 
der dritten Extraktion war nur noch der unbekannte Metabolit detektierbar, jedoch waren 
die absoluten Mengen extrem gering. In den Radio-Chromatogrammen der 
Methanol/Wasser (9:1) und Aceton Extrakte traten keine Signale mehr auf.  
Proben der ersten methanolischen Extrakte vom Boden alleine und Klärschlamm alleine 
wurden mit preparativer HPLC gereinigt und durch Einengen der Lösungsmittel 
aufkonzentriert. GC-EIMS Studien mit aufgereinigten Fraktionen, die 353-Nonylphenol 
enthielten, wurden nach Derivatisierung mit MSTFA im Selected Ion Modus mit den 
Ionen der Massen (m/z 292 (220 für 353-NP + 72 für TMS-Substituent), 221 (149 + 72), 
193 (121 + 72) und 179 (107 + 72), welche typisch sind für die Fragmentierung von 353-
Nonylphenol und einigen Metaboliten (84) durchgeführt. Die GC-EIMS-Studien mit den 
aufgereinigten Fraktionen, die den weniger polaren Metaboliten enthielten, wurden im 
Total Ion Scan von 50 - 550 Masseneinheiten durchgeführt. In den Bodenextrakten 
wurden weder 353-Nonylphenol noch bisher bekannte Metaboliten von 353-Nonylphenol 
mit HPLC gefunden (84, 109, 108), sondern nur der M1-Metabolit (Tab. 6). 
 
NP-
Äquivalente in 
den Extrakten 
(% appliziert) 
Sandiger 
Lehmboden 
1 % 
Klärschlamm 
10 % 
Klärschlamm 
50 % 
Klärschlamm 
100 % 
Klärschlamm 
Nicht 
charakterisierte 
Metaboliten 
1,4 ± 0,2 % n. d. n. d. 11,3 ± 1,1 % 3,4 ± 0,3 % 
353-
Nonylphenol 
n. d. n. d. 8,9 ± 0,4 % 17,5 ± 2,3 % 25,6 ± 1,4 % 
M1-Metabolit 21,6 ± 0,5 % 25,5 ± 1,1 % 39,3 ± 3,6 % 29,0 ± 3,1 % 12,2 ± 1,4 % 
 
Tab. 6: Prozentuale Verteilung der applizierten Radioaktivität zu den verschiedenen 
Substanzen in den Extrakten nach 135 Tagen Inkubation mit 353-Nonylphenol 
 54 
In den Ansätzen mit Klärschlamm alleine hingegen wurden 25,6 % der applizierten 
Menge an 353-Nonylphenol wiedergefunden (Tab. 6).HPLC-Untersuchungen von allen 
Extrakten vom Boden alleine und vom Boden mit 1 % Klärschlamm zeigten, dass dort 
kein 353-Nonylphenol detektierbar war, nur der M1-Metabolit trat entsprechend in 21,6 % 
und 25,5 % der applizierten Menge auf (Tab.6). Bei 10 % und 50 % Klärschlamm im 
Boden und Klärschlamm alleine wurde 353-Nonylphenol in Anteilen von 8,9 %, 17,5 % 
und 25,6 % der applizierten Menge an Radioaktivität detektiert (Tab. 6). Dies zeigt auf, 
dass 353-Nonylphenol mit zunehmenden Anteil an Klärschlamm im Boden unter aeroben 
Bedingungen selbst bei einer Inkubationszeit von 135 Tagen in Anteilen von bis zu 25 % 
der anfänglich applizierten Menge detektiert wurde. Ähnliche Ergebnisse wurden von 
Hesseloe (20) und Marcomini (22) berichtet. In nicht-homogenisierten Boden-Klärschlamm 
Mischungen verblieben 35 % der applizierten Menge an 4 n-Nonylphenol selbst nach 
119 Tagen Inkubation (20). Im Boden, der mit flüssigem Klärschlamm versetzt wurde, 
waren sogar nach 320 Tagen Inkubation noch 10 % des applizierten Nonylphenols in 
den Rückständen nachweisbar, wie Marcomini et al. berichteten (22). Im Gegensatz zum 
steigenden Anteil an 353- Nonylphenol mit höheren Klärschlammgehalten im Boden 
wurde der Anteil des M1-Metaboliten mit höheren Mengen Klärschlamm kleiner: 39,3 % 
des applizierten 14C (bei 10 % Klärschlamm), 29,0 % (bei 50 % Klärschlamm) und 12,2 
% in Klärschlamm alleine (Tab. 6).  
Das Auftreten von Metaboliten bei Inkubation von Nonylphenol im Boden oder 
Boden/Klärschlamm Mischungen wurde bisher nicht beschrieben, speziell das Auftreten 
von unpolareren Metaboliten war nicht erwartet worden. In Anbetracht der Stabilisierung 
von Nonylphenol im Boden bei Aufbringung von Klärschlamm mit bis zu 25 % der 
applizierten Menge, als auch aufgrund des hohen Anteils am lipophileren Metaboliten, 
der später (s. u.) als ortho-Nitro-Nonylphenol identifiziert wurde, mit bis zu 40 % der 
applizierten Menge an 353-Nonylphenol sollten Bedenken bestehen, Klärschlamm als 
organischen Dünger in der Landwirtschaft einzusetzen. Zumindest sollten weitere 
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Untersuchungen bezüglich des Schicksals von Nonylphenol bei der landwirtschaftlichen 
Klärschlammverwertung unternommen werden. 
 
3.2.4 Abbaustudien zum Einfluß der Bodentextur auf den Abbau von 353-Nonylphenol 
mit sandigem Lehmboden, sandigem Tonlehmboden und Lehmboden 
 
Der Abbau von Xenobiotika wird maßgeblich von der Bodentextur beeinflusst. Es wurden 
daher Studien mit drei unterschiedlichen Böden (siehe Kapitel 2.1.2 Tabelle 3) gemacht, 
dem sandigem Lehmboden aus den vorherigen Abbauexperimenten mit geringem corg-
Gehalt, einem sandigen Tonlehmboden mit gleichem Sandanteil, jedoch höheren 
Tonanteil, als auch höherem organisch gebundenen Kohlenstoff. Der dritte hier benutzte 
Boden, ein Lehmboden, hatte neben dem höheren Tonanteil einen höheren Anteil an 
Schluff, der organisch gebundene Kohlenstoff war in derselben Größenordnung wie beim 
sandigem Tonlehmboden. Die Versuche wurden wie die zuvor beschriebenen 
aufgearbeitet. 
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Abb. 23: Verteilung der Radioaktivität nach 135 Tagen Inkubation 
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Die wiedergefundene Radioaktivität lag zwischen 90 und 110 % (Tab. 7), das heißt, auch 
bei anderer Bodentextur führte die fünfstufige Extraktion zu gut auswertbaren 
Ergenissen. Der mineralisierte Anteil war für den sandigen Lehmboden und den 
sandigen Tonlehmboden in etwa gleich, für den Lehmboden mit 15 % aber deutlich 
kleiner (Tab. 7). Die flüchtige Fraktion war beim sandigem Lehmboden mit 6 % der 
applizierten Menge an 353-Nonylphenol bedeutend, mit unter 1 % in sandigem 
Tonlehmboden bzw. in Lehmboden sehr gering (Tab. 7). Der Anteil an nicht-
extrahierbaren Rückständen stieg signifikant vom sandigen Lehmboden über den 
sandigen Tonlehmboden bis zum Lehmboden auf über 60 % der applizierten Menge 
Radioaktivität an. Es wurde daher neben den oben beschriebenen Extraktionen eine 
Soxhlet-Extraktion mit Methanol für 18 h beim sandigen Tonlehmboden und Lehmboden 
angeschlossen, bei der jedoch weniger als 1 % der applizierten Radioaktivität extrahiert 
wurde. Die vorhergehende fünfstufige Extraktion auf dem Schüttler war daher als 
erschöpfend anzusehen. 
 
 Sandiger 
Lehmboden  
Sandiger 
Tonlehmboden Lehmboden 
mineralisiert 21,8 ± 0,1 % 23,1 ± 1,7 % 13,1 ± 0,1 % 
flüchtig 6,2 ± 0,1 % 1,3 ± 0,1 % 1,6 ± 0,0 % 
extrahierbar 29,5 ± 0,2 % 19,6 ± 1,3 % 25,0 ± 0,2 % 
nicht- extrahierbar 42,0 ± 2,4 % 58,0 ± 8,8 % 65,0 ± 2,0 % 
wiedergefundene 
Radioaktivität 99,5 ± 2,4 % 101,9 ± 7,5 % 104,7 ± 1,9 % 
 
Tab. 7: Prozentuale Verteilung der applizierten Radioaktivität in den jeweiligen 
Fraktionen in sandigem Lehmboden, in sandigem Tonlehmboden und im Lehmboden 
nach 135 Tagen Inkubation mit 353-Nonylphenol 
 
Weder in den Extrakten des sandigen Tonlehmbodens, noch im Lehmboden konnten 
353-Nonylphenol oder Metaboliten mittels Radio-HPLC oder GC-EIMS nachgewiesen 
werden. Folglich scheint das Risiko einer Kontamination dieser Böden mit Nonylphenol 
zum Beispiel als Additiv in Pestizidformulierungen gering zu sein. 
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3.2.5 Abbau 353-Nonylphenol in sandigem Lehmboden bei Zugabe von Na-Bentonit 
und bei Zugabe von festen Torfhuminsäuren 
 
Die Bioverfügbarkeit von Xenobiotika hat einen großen Einfluss auf den mikrobiellen 
Abbau. In Dialyseexperimenten konnte gezeigt werden, dass die Adsorption von 353-
Nonylphenol an Na-Bentonit und feste Torfhuminsäuren hoch bzw. sehr hoch ist, daher 
wurden Abbaustudien durchgeführt, bei denen zum sandigen Lehmboden zusätzlich 
diese Adsorbentien gegeben wurden. Bezogen auf das Trockengewicht wurden 10 % an 
Adsorbentien hinzugefügt. Die applizierte Menge an 353-Nonylphenol war 1,53 mg/kg 
(Trockengewicht). 
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Abb. 24: Verteilung der Radioaktivität im sandigen Lehmboden mit und ohne Zusatz von 
Adsorbentien nach Inkubation von 129 Tagen 
 
Die Mineralisierungrate von 353-Nonylphenol sank in der Richtung sandiger Lehmboden, 
sandiger Lehmboden mit zusätzlichem Na-Bentonit und sandiger Lehmboden mit 
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zusätzlichen festen Huminsäuren: 12,7 % der applizierten Menge; 6,7 %; 0,7 % (Tab. 8). 
Der extrahierbare Anteil an Radioaktivität stieg in der gleichen Reihenfolge: 26,7 %; 43,1 
%; 71,4 % (Tab. 8). Dem gegenüber war der Anteil an nicht-extrahierbaren Rückständen 
für den sandigen Lehmboden (45,9 %) und den Boden mit Na-Bentonit (43,8 %) 
vergleichbar, mit 20,6 % für den Boden mit zusätzlichen Torfhuminsäuren aber deutlich 
kleiner (Tab.8). Sowohl die Mineralisierungsraten, als auch die Bildung von nicht-
extrahierbaren Rückständen zeigten deutlich auf, dass die mikrobielle Aktivität in Böden 
mit zusätzlichen Adsorbentien deutlich (Na-Bentonit), bzw. extrem (Huminsäuren) 
eingeschränkt war. Hingegen wurde die Verflüchtigung von 353-Nonylphenol bei Zugabe 
von Adsorbentien von 6,0 % für sandigen Lehmboden alleine, über 1,8 % mit 
zusätzlichem Na-Bentonit und 1,3 % mit Torfhuminsäuren signifikant reduziert (Tab. 8), 
wie es bei hoch adsorptiven Stoffen auch zu erwarten war.  
 
 
Sandiger 
Lehmboden  
Sandiger 
Lehmboden mit 
zusätzlichen Na-
Bentonit 
Sandiger 
Lehmboden mit 
zusätzlichen Torf-
Huminsäuren 
mineralisiert 12,7 ± 1,9% 6,7 ± 0,3 % 0,7 ± 0,1 % 
flüchtig 6,0 ± 0,1 % 1,8 ± 0,5 % 1,3 ± 0,1 % 
extrahierbar 26,7 ± 1,5 % 43,1 ± 1,2 % 71,4 ± 11,7 % 
nicht- extrahierbar 45,9 ± 1,1 % 43,8 ± 1,9 % 20,6 ± 10,3 % 
wiedergefundene 
Radioaktivität 91,3 ± 4,5 % 95,4 ± 3,9 % 94,0 ± 1,6 % 
 
Tab. 8: Prozentuale Verteilung der applizierten Radioaktivität in den jeweiligen 
Fraktionen in sandigem Lehmboden alleine und mit zusätzlichen Na-Bentonit und 
Torfhuminsäuren nach 129 Tagen Inkubation mit 353-Nonylphenol 
 
Die extrahierbaren Anteile wurden mittels HPLC mit Radiodetektor quantitativ und 
qualitativ untersucht. 
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Abb. 25: Radio-Chromatogramme der Extrakte von sandigem Lehmboden nach 129 
Tagen Inkubation mit 353-Nonylphenol 
 
Im Chromatogramm der n-Hexan-Phase war fast ausschließlich der bereits in einem 
vorhergehenden Experiment aufgefundene M1-Metabolit mit einer Retentionszeit von 32 
Minuten detektierbar; das Signal bei 28 Minuten wurde durch Co-Chromatographie 353-
Nonylphenol zugeordnet. In der ersten methanolischen Extraktion waren neben dem 
unpolareren M1-Metaboliten auch polarere Metaboliten (im Vergleich zu 353-
Nonylphenol) zu erkennen. Sowohl im Methanol/H2O-Extrakt als auch im Aceton-Extrakt 
waren nur noch die polareren Metaboliten detektierbar. Bei den polareren Metaboliten 
handelte es sich vermutlich um oxidierte Produkte von 353-Nonylphenol. 
Beim Vergleich der Böden mit und ohne Adsorbentien wurde nur die 1. methanolische 
Extraktion betrachtet, da sich in dieser Fraktion die meiste Radioaktivität befand. 
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Abb. 26: Radiochromatogramme der 1. methanolischen Extraktion von sandigen 
Lehmboden mit und ohne Adsorbentien nach 129 Tagen Inkubation mit 353-Nonylphenol 
 
In den Radio-Chromatogrammen der ersten methanolischen Extraktion war deutlich der 
Unterschied im Abbau von 353-Nonylphenol zu erkennen. Während im Boden alleine 
wenig 353-Nonylphenol dafür aber große Anteile an polareren und unpolareren 
Umwandlungsprodukten (siehe Kap. 2.3.3.1 Tab. 4) zu detektieren waren, waren im 
Extrakt des Bodens mit zusätzlichem Na-Bentonit wenig Umwandlungsprodukte, aber 
hohe Anteile der Ausgangsverbindung 353-Nonylphenol und im Boden mit 
Torfhuminsäuren nur noch die Ausgangsverbindung aufzufinden.  
Mit diesen Abbauversuchen konnte gezeigt werden, dass 353-Nonylphenol im Boden 
nach über 120 Tagen Inkubationszeit fast vollständig mineralisiert oder umgewandelt 
wurde, währenddessen bei Zugabe von starken Adsorbentien wie Na-Bentonit oder noch 
deutlicher bei Torfhuminsäuren Nonylphenol stabilisiert wurde. Im Falle der Zugabe von 
Torfhuminsäuren konnte über 70 % des applizierten 353-Nonylphenols wieder extrahiert 
werden, die Mineralisierung war sehr klein. Hingegen war bei der Zugabe von Na-
Bentonit zum Boden die Mineralisierung im Vergleich zum Boden alleine nur halb so 
hoch; wie die HPLC-Analyse der Extrakte ergab, war jedoch die Umwandlung zu 
polareren oder unpolareren Metaboliten äußerst gering. Der Peak mit der Retentionszeit 
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von 28 Minuten konnte auch hier über GC-EIMS Analytik als 353-Nonylphenol 
identifiziert werden. 
Im Vergleich mit den Abbauexperimenten mit Klärschlamm liegt die Vermutung nahe, 
dass die hohe Adsorption und die damit verbundene geringere Bioverfügbarkeit von 
Nonylphenol dessen mikrobiellen Abbau bzw. Umwandlung so stark verlangsamten, 
dass selbst nach langen Inkubationszeiten von über 120 Tagen im Boden bei 
Anwesenheit von Adsorbentien, wie Klärschlamm, Na-Bentonit oder Huminsäuren 
Nonylphenol erhalten blieb. 
 
3.2.6 Abbaukinetik von 353-Nonylphenol im sandigen Lehmboden mit 50 Gew. % 
Klärschlamm 
 
Um den Abbau von 353-Nonylphenol zeitlich zu verfolgen, wurde eine Abbaukinetik 
durchgeführt, wobei Boden-Klärschlamm Mischungen im Verhältnis von 1:1 (w:w) 
eingesetzt wurden. 
 
0%
20%
40%
60%
80%
100%
0. 
Ta
g
2. 
Ta
g
4. 
Ta
g
8. 
Ta
g
15
.
 
Ta
g
30
.
 
Ta
g
60
.
Ta
g
12
0. 
Ta
g
%
 
R
ad
io
ak
tiv
itä
t
mineralisiert
verflüchtigt
extrahierbar
nicht-extrahierbar
 
Abb. 27: Verteilung der Radioaktivität in % der applizierten Menge an 353-Nonylphenol 
über 120 Tage Inkubation in einer 1:1 (w:w) Boden/Klärschlammmischung. Die 
applizierte Menge war 2,35 mg Nonylphenol pro kg Boden/Klärschlamm Trockengewicht  
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Der Abbau von 353-Nonylphenol im sandigen Lehmboden mit 50 % Anteil an 
Klärschlamm ist selbst nach einer Inkubation von 120 Tagen mit ca. 10 % der 
applizierten Menge gering (Tab. 9). Die am 15. Tag beobachtete Menge an nicht-
extrahierbaren Rückständen ist vermutlich auf einen experimentellen Fehler durch 
inhomogene Proben bei den Verbrennungsanalysen zurückzuführen. Im Diagramm 
wurde immer die Summe der vier Fraktionen, mineralisiert, verflüchtigt, extrahierbar und 
nicht-extrahierbar auf 100 % gesetzt. Ein Maß für die Güte der Studie ist die insgesamt 
wiedergefundene Radioaktivität. In dieser Abbaustudie war sie mit Werten zwischen 97 
% und 107 % (Tab. 9) innerhalb der für Bodenstudien üblichen 90 % bis 110 %; nur am 
8. Tag lag die wiedergefundene Radioaktivität mit 112 % der applizierten Menge etwas 
höher. 
 
 0. Tag 2. Tag 4. Tag 8. Tag 16. Tag 30. Tag 60.Tag 120. Tag 
nicht-
extrahierbar 0 % 5,0 % 8,7 % 12,0 % 5,2 % 19,3 % 29,3 % 36,0 % 
extrahierbar 100,9 % 93,3 % 94,0 % 94,2 % 85,8 % 74,7 % 62,6 % 54,3 % 
verflüchtigt 0 % 0,5 % 0,6 % 1,2 % 0,8 % 1,2 % 1,2 % 1,8 % 
mineralisiert 0 % 3,6 % 4,0 % 4,9 % 5,6 % 6,6 % 9,0 % 10,1 % 
Summe 100,9 % 102,4 % 107,3 % 112,3 % 97,4 % 101,8 % 102,1 % 102,2 % 
 
Tab. 9: Prozentuale Verteilung der applizierten Radioaktivität in den jeweiligen 
Fraktionen nach Inkubation mit 353-Nonylphenol in sandigem Lehmboden mit 50 % 
Klärschlamm (w:w), Mittelwert von 2 Parallelen, größte Abweichung der Einzelwerte vom 
Mittelwert war < 5,5 % 
 
Sowohl die Mineralisierung als auch die Bildung der nicht-extrahierbaren Rückstände 
zeigten einen kontinuierlichen Abbau von 353-Nonylphenol über den gesamten Zeitraum 
bis zu 120 Tagen. Der extrahierbare Anteil hingegen nahm über diesen Zeitraum 
kontinuierlich ab, während die Verflüchtigung von 353-Nonylphenol vom Boden 
schwankte, jedoch mit maximal 1,8 % der applizierten 353-Nonylphenol-Menge absolut 
gesehen klein war (Tab. 9). 
Das Abbauverhalten von einem definierten Isomer des technischen Gemisches von 
Nonylphenol im Boden entsprach denjenigen im sandigem Lehmboden mit 
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unterschiedlichen Klärschlammanteilen, steht aber im Widerspruch zu den Arbeiten von 
Topp und Sterrat (16). Diese fanden in einem Boden mit ähnlicher Textur einen raschen 
Abbau des technischen Gemisches von Nonylphenol (60 % nach 50 Tagen). Selbst bei 
Zugabe von lyophylisierten Klärschlamm fanden sie einen schnellen Abbau des 
technischen Gemisches von Nonylphenol.  
In den Extrakten am Beginn der Abbaustudien konnte mittels Radio-HPLC nur 353-
Nonylphenol detektiert werden. Erst am 120. Tag konnte der M1-Metabolit nachgewiesen 
werden, dessen Menge am 120. Tag nach der Inkubation mit 3,5 % der applizierten 
Menge klein war. Mit über 40 % der applizierten Radioaktivität wurde die 
Ausgangsverbindung 353-Nonylphenol extrahiert, polarere Metabolite wurden dagegen 
kaum gefunden (< 1 % der applizierten Menge). 
 
 
3.2.7 Abbauversuche vom technischen Gemisch von Nonylphenol und von 4-n-
Nonylphenol im sandigen Lehmboden mit 50 Gew. % Klärschlamm 
 
Um einen möglichen Einfluß der Struktur von Nonylphenol auf den Abbau in einer 
Boden/Klärschlammmischung im Gew.-Verhältnis 1:1 zu untersuchen, wurden 
Abbauversuche mit dem technischen Gemisch von Nonylphenol und mit 4-n-
Nonylphenol durchgeführt. 
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Abb. 28: Verteilung der Radioaktivität in % der applizierten Menge nach Inkubation des 
technischen Gemisches von Nonylphenol in einer 1:1 (w:w) 
Boden/Klärschlammmischung. Die applizierte Menge betrug 2,35 mg Nonylphenol pro kg 
Boden/Klärschlamm Trockengewicht. 
 
Für das technische Gemisch von Nonylphenol wurde eine lag-Phase in der 
Mineralisierung bis zum 16.Tag beobachtet. Die Mineralisierungsrate war dann bis zum 
60. Tag mit weniger als 4 % der applizierten Menge sehr gering und stieg bis zum 120. 
Tag auf 7 % (Tab. 10). Auch die Bildung von nicht-extrahierbaren Rückständen war 
zunächst sehr gering, nahm aber dann bis zum 120. Tag stark zu (Tab. 10). 
 
 0. Tag 2. Tag 4. Tag 8. Tag 16. Tag 30. Tag 60.Tag 120. Tag 
nicht-
extrahierbar 0,2 % 1,1 % 1,8 % 4,0 % 9,9 % 14,6 % 36,5 % 42,5 % 
extrahierbar 92,2 % 99,7 % 99,4 % 94,2 % 87,4 % 78,1 % 60,6 % 45,0 % 
verflüchtigt 0 % 0,1 % 0,2 % 0,3 % 0,3 % 0,5 % 0,7 % 0,6 % 
mineralisiert 0 % 0,1 % 0,1 % 0,2 % 0,5 % 1,1 % 3,6 % 7,2 % 
Summe 92,4 % 101,0 % 101,6 % 98,7 % 98,1 % 94,2 % 101,3 % 95,3 % 
 
Tab. 10: Prozentuale Verteilung der applizierten Radioaktivität in den jeweiligen 
Fraktionen nach Inkubation mit dem technischen Gemisch von Nonylphenol in sandigem 
Lehmboden mit 50 % Klärschlamm (w:w), Mittelwert von 2 Parallelen, größte 
Abweichung der Einzelwerte vom Mittelwert war < 4,9 % 
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Das technische Gemisch von Nonylphenol wurde damit langsamer abgebaut als das 
stark verzweigte 353-Nonylphnol mit einer Mineralisierungsrate von über 10 % am 
120.Tag. Die hohen Mineralisierungsraten von Topp und Sterrat (16) konnten somit auch 
für das technische Gemisch von Nonylphenol nicht bestätigt werden. Die geringe 
Mineralisierung könnte durch die schlechte Bioverfügbarkeit aufgrund des lipophilen 
Charakters von Nonylphenol (Log KOW = 4 – 6) erklärt werden. Die im Vergleich mit 353-
Nonylphenol geringeren Mineralisierungsraten am Beginn der Studie sind eventuell auf 
die höhere Adsorption der weniger verzweigten Nonylphenol-Isomere im technischen 
Gemisch und der damit verbundenen geringeren Bioverfügbarkeit zurückzuführen, was 
allerdings den Ergebnissen der analogen Studie mit dem am stärksten lipophilen 4-n-
Nonylphenol widerspricht (s. u.). 
 
Im Vergleich zu den Abbauraten von 353-Nonylphenol und dem technischen Gemisch 
von Nonylphenol wurde 4-n-Nonylphenol nach einer lag-Phase von 8 Tagen wesentlich 
rascher und insgesamt deutlich mehr abgebaut. 
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Abb. 29: Verteilung der Radioaktivität in % der applizierten Menge an 4-n-Nonylphenol 
nach Inkubation in einer 1:1 (w:w) Boden/Klärschlammmischung. Die applizierte Menge 
war 2,35 mg Nonylphenol pro kg Boden/Klärschlamm Trockengewicht. 
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Die Mineralisierungsrate war am 16. Tag mit fast 7 % der applizierten Menge (Tab. 11) 
genau so hoch wie beim technischen Gemisch von Nonylphenol nach 120 Tagen. Nach 
30 Tagen waren fast 12 % mineralisiert. Auch die nicht-extrahierbaren Rückstände mit 
einem Anteil von mehr als 45 % (Tab. 11) ließen auf eine höhere metabolische Aktivität 
von dem linearen 4-n-Nonylphenol im Vergleich mit dem verzweigten Isomer bzw. dem 
technischen Gemisch von Nonylphenol schließen. Nach einer Inkubation von 120 Tagen 
war die Mineralisierungsrate mit nahezu 25 % der applizierten Menge an radioaktivem 4-
n-Nonylphenol (Tab. 11) wesentlich höher als die Mineralisierungsrate von 353-
Nonylphenol und dem technischen Gemisch von Nonylphenol. Auch die nicht-
extrahierbaren Rückstände waren mit über 50 % der applizierten Radioaktivität für 4-n-
Nonylphenol am höchsten. 
 0. Tag 2. Tag 4. Tag 8. Tag 16. Tag 30. Tag 60.Tag 120. Tag 
nicht-
extrahierbar 3,8 % 5,5 % 9,1 % 13,3 % 29,1 % 45,1 % 47,6 % 52,7 % 
extrahierbar 92,2 % 94,4 % 95,0 % 80,8 % 57,4 % 42,0 % 30,8 % 26,1 % 
verflüchtigt 0 % 0,5 % 0,2 % 0,2 % 0,2 % 0,2 % 0,5 % 1,1 % 
mineralisiert 0 % 0,6 % 1,0 % 1,0 % 6,9 % 11,8 % 19,3 % 21,3 % 
Summe 96,0 % 100,9 % 105,2 % 95,3 % 93,6 % 99,1 % 98,2 % 101,2 % 
 
Tab. 11: Prozentuale Verteilung der applizierten Radioaktivität in den jeweiligen 
Fraktionen nach Inkubation mit n-Nonylphenol in sandigem Lehmboden mit 50 % 
Klärschlamm (w:w), Mittelwert von 2 Parallelen, größte Abweichung der Einzelwerte vom 
Mittelwert war < 6,7 % 
 
 
3.2.8 Abbau von Bisphenol A im Klärschlamm unter aeroben Bedingungen 
 
Neben den Abbaustudien von Nonylphenol wurde auch der Abbau einer weiteren 
Industriechemikalie, Bisphenol A, die sich im Klärschlamm anreichert, untersucht. Die 
Untersuchungen wurden unter aeroben Bedingungen mit Faulschlamm, wie er auf die 
Felder zur landwirtschaftlichen Düngung eingesetzt wird, durchgeführt. Die 
Inkubationszeit betrug 145 Tage. Die Mineralisierung betrug nach 145 Tagen 20 % ±1 %, 
die extrahierbaren Rückstände lagen entsprechend bei 6 % ± 2 %, die nicht-
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extrahierbaren Rückstände bei 74 % ± 2 %. Flüchtige Anteile wurden nicht detektiert. Die 
Extrakte vom Klärschlamm wurde mit der Radio-HPLC analysiert. Es konnte weder 
Bisphenol A noch Metaboliten detektiert werden.  
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Abb. 30: Der Anteil an 14CO2 in % der applizierten Menge an Bisphenol A über die Zeit 
der Inkubation in anaerob stabilisiertem Klärschlamm. Die applizierte Menge lag bei 5,3 
mg Bisphenol A pro kg Klärschlamm Trockengewicht. 
 
Fent et al. (26) fanden bei Abbaustudien von Bisphenol A in einem sandigem Lehmboden 
selbst nach 120 Tagen Inkubation eine Mineralisierung von 15,27 % +- 0,27 %. Nach 28 
Tagen waren im Boden weniger als 10 % mineralisiert, während in den hier 
durchgeführten Studien die Mineralisierung mit fast 20 % der applizierten Menge schon 
nach 30 Tagen Inkubation fast vollständig war. Die Mineralisierung von Bisphenol A 
erfolgte im Klärschlamm alleine unter aeroben Bedindungen schneller als im sandigen 
Lehmboden und es konnten nach 145 Tagen Inkubation weder Metaboliten noch die 
Ausgangsverbindung nachgewiesen werden. Die mögliche Ausbringung von Bisphenol A 
mit dem Klärschlamm bei der landwirtschaftlichen Klärschlammverwertung sollte daher 
unter aeroben Bedingungen kein Risiko darstellen. 
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3.2.9 Zusammenfassung der Ergebnisse der Abbaustudien 
 
Ziel der Abbaustudien war es, das Abbauverhalten von Nonylphenol und Bisphenol A in 
Boden-Klärschlammmischungen zu untersuchen. Mittels HPLC und GC-EIMS wurden 
gebildete Metabolite identifiziert und soweit möglich charakterisiert, um dann 
abschließend Rückschlüsse über mögliche Gefährdungspotentiale bei der 
landwirtschaftlichen Verwertung von Klärschlamm zu ziehen. 
Hierzu wurden anfangs Studien mit 353-Nonylphenol in einem sandigen Lehmboden mit 
verschiedenen Klärschlammgehalten (0, 1, 10, 50 und 100 %) durchgeführt. Die 
Inkubationszeit des 353-Nonylphenols betrug 135 Tage. Es wurde eine fünfstufige 
Extraktion der Böden, bzw. der Boden-Klärschlammmischungen mit n-Hexan, zweimal 
Methanol, einem Methanol-Wasser-Gemisch im Verhältnis 9:1 und abschließend Aceton 
durchgeführt. Diese Extraktionsmethode erwies sich als effektiv, da bei einer 
anschließenden Soxhlet-Extraktion mit Methanol über 18 Stunden nur noch weniger als 1 
% der applizierten Radioaktivität extrahiert werden konnte. Da die Wiederfindungsraten 
mit Werten zwischen 90 % und 110 % sehr gut waren, wurde diese Extraktionsmethode 
auch bei den weiteren Untersuchungen angewandt. Die letzte Extraktion mit Aceton 
erleichterte die Trocknung und Homogenisierung der Böden und der Klärschlämme, so 
dass im Verbrennungsautomaten nicht der gesamte inkubierte Boden, sondern nur 
Proben des Bodens zur Ermittlung der gebundenen Rückstände untersucht wurden. 
Die mineralisierte Fraktion war mit ca. 20 % nach 135 Tagen für alle Boden-
Klärschlammmischungen für 353-Nonylphenol ähnlich. Sowohl im Boden alleine, als 
auch im Boden mit 1 % Klärschlamm wurden ca. 50 % der applizierten Menge von 353-
Nonylphenol festgelegt, so dass sie nicht mehr extrahiert werden konnten, während die 
sogenannten gebundenen Rückstände ab 10 % Klärschlamm mit ca. 30 % kleiner waren. 
Umgekehrt verhielt es sich mit den extrahierbaren Rückständen. Die Verflüchtigung von 
353-Nonylphenol in den Boden-Mischungen mit 0 %, 1 %, 10 Gew. % Klärschlamm 
bedeuten mit einem Anteil von 5 % der applizierten Menge einen wichtigen 
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Expositionspfad in die Umwelt. Bei 50 % Klärschlamm, bzw. im Klärschlamm selbst 
hingegen war die Verflüchtigung von 353-Nonylphenol von untergeordneter Bedeutung 
(< 1 %). Der neue, bisher nicht beschriebene M1-Metabolit von 353-Nonylphenol, der 
nach den Kriterien der RP-HPLC hydrophober als die Ausgangsverbindung ist, wurde in 
allen Boden-Klärschlammgemischen gefunden. Er trat in Anteilen von 21,6 %, 25,6 %, 
39,3 %, 29,0 % und 12,2 % der applizierten Menge bei 0 %, 1%, 10 %, 50 % und 100 % 
Klärschlamm im Boden auf. Im Gegensatz hierzu wurde 353-Nonylphenol im Boden 
alleine und in Mischungen mit 1 % Klärschlamm nicht nachgewiesen; ab 10 Gew. % 
Klärschlamm wurde 353-Nonylphenol mit zunehmenden Klärschlammgehalten 
stabilisiert: 8,9 %, 17,5 % und 25,6 % der applizierten Menge an 353-Nonylphenol 
wurden nach 135 Tagen Inkubation wiedergefunden. Aufgrund der großen Anteile des 
neuen M1-Metaboliten, der ortho-Nitroverbindung von 353-Nonylphenol, und aufgrund 
der Stabilisierung von 353-Nonylphenol bei höheren Klärschlammgehalten können daher 
mit Nonylphenol belastete Klärschlämme ein mögliches Risiko für die Umwelt darstellen. 
 
Um den Einfluss der Bodentextur auf den Abbau von 353-Nonylphenol zu untersuchen, 
wurden Versuche mit drei unterschiedlichen Böden durchgeführt, dem oben erwähnten 
sandigen Lehmboden, einem sandigem Tonlehmbodem und einem Lehmboden (siehe 
Tab. 3). Der Anteil der nicht extrahierbaren Fraktion stieg in dieser Reihenfolge der 
Böden von 40 % über 55% auf ca.70 % an. Der Anteil an extrahierbarer Fraktion war ca. 
20 % für den sandigen Tonlehmboden und 30 % für den Lehmboden, während der 
mineralisierte Anteil für den sandigen Tonlehmboden mit ca. 20 % vergleichbar mit dem 
des sandigem Lehmbodens war und für den Lehmboden mit 15 % etwas kleiner. Die 
flüchtige Fraktion war in den beiden neu untersuchten Böden mit ca. 1 % gering. Weder 
im sandigen Tonlehmboden noch im Lehmboden konnten die Ausgangsverbindung 353-
Nonylphenol oder Metaboliten nachgewiesen werden. Das Risiko einer Kontamination 
mit Nonylphenol oder Metaboliten erscheint daher bei diesen Bodentypen geringer bzw. 
nicht gegeben zu sein. 
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Da der Bioverfügbarkeit der zu untersuchenden Substanz eine entscheidene Rolle beim 
Abbau zukommt, wurden Experimente mit unterschiedlichen Adsorbentien zusätzlich 
zum sandigen Lehmboden durchgeführt. Es wurden jeweils 10 % - bezogen auf das 
Trockengewicht - von Na-Bentonit, bzw. festen Torfhuminsäuren zu dem sandigen 
Lehmboden hinzu gegeben. Die mineralisierte Fraktion sank in der Reihenfolge sandiger 
Lehmboden, sandiger Lehmboden mit Na-Bentonit und sandiger Lehmboden mit 
zusätzlichen Torfhuminsäuren, bei welchem die Mineralisierung mit unter 1 % sehr 
gering war. Der Anteil nicht-extrahierbarer Rückstände nahm in gleichen Reihenfolge ab, 
während die extrahierbaren Anteile zunahmen. Die Verflüchtigung von 353-Nonylphenol 
war bei Zugabe von Adsorbentien mit max. 1 % sehr klein. Die Zusammensetzung der 
Extrakte wurde mit Radio-HPLC bestimmt. Im sandigem Lehmboden wurde der M1-
Metabolit neben geringen Mengen 353-Nonylphenol detektiert; zusätzlich entstanden in 
diesen Experimenten weitere hydrophilere Metaboliten von 353-Nonylphenol, die jedoch 
aufgrund der geringen Mengen nicht weiter charakterisiert wurden. Im sandigen 
Lehmboden mit zusätzlichem Na-Bentonit wurden sowohl ähnliche Abbauprodukte von 
353-Nonylphenol als auch Nonylphenol selbst nachgewiesen. In diesen Versuchen war 
353-Nonylphenol mit über 90 % in den Extrakten der Hauptbestandteil, dies entsprach 
ca. 40 % der applizierten Menge. Bei Zugabe von festen Torfhuminsäuren wurde nur 
noch 353-Nonylphenol mit etwas über 70 % der applizierten Menge detektiert. Bei 
Zugabe von Adsorbentien wird demnach 353-Nonylphenol wesentlich schlechter 
abgebaut. Die Ergebnisse der vorherigen Experimente, nach denen 353-Nonylphenol mit 
zunehmendem Gehalt an Klärschlamm stabilisiert wurde, werden wahrscheinlich von der 
durch den Klärschlamm eingeschränkten Bioverfügbarkeit von 353-Nonylphenol bedingt.  
 
In den bisherigen Versuchen wurde das Abbauverhalten von 353-Nonylphenol nach 120 
Tagen beobachtet. Um den zeitlichen Verlauf des Abbaus von 353-Nonylphenol zu 
erfassen, wurden Kinetikstudien mit Boden-Klärschlammmischungen im Verhältnis 1:1 
(w:w) durchgeführt. Um diese Ergebnisse mit anderen Studien vergleichen zu können, 
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wurden auch die Abbauraten des technischen Gemisches von Nonylphenol und des 
linearen 4-n-Nonylphenols untersucht. 
Die Mineralisierung von 353-Nonylphenol war gering und erreichte nach 120 Tagen ca. 
10 % der applizierten Menge. Die flüchtige Fraktion, die ausschließlich 353-Nonylphenol 
enthielt, war während der gesamten Versuchsdauer mit Werten unter 2 % klein. Der 
Anteil an nicht extrahierbaren Rückständen wuchs kontinuierlich bis auf ca. 40 %. Der 
extrahierbare Anteil war über die gesamte Dauer des Experiments hoch.  
Der Abbau des technischen Gemisches von Nonylphenol zeigte mit ca. 7 % eine ähnlich 
geringe Mineralisierungsrate nach 120 Tagen wie 353-Nonylphenol, jedoch war eine lag-
Phase bis zum 30. Tag zu beobachten. Der flüchtige Anteil war vergleichbar mit dem 
vom 353-Nonylphenol. Der Anteil an nicht-extrahierbaren Rückständen war zu Beginn 
der Kinetikstudie kleiner als vom 353-NP, stieg aber ab dem 8.Tag exponentiell an und 
lag nach 120 Tagen mit ca. 50 % über den Werten von 353-Nonylphenol. Die 
extrahierbaren Bestandteile nahmen im Vergleich dementsprechend ab. 
Der Abbau von 4-n-Nonylphenol differierte gegenüber dem technischen Gemisch von 
Nonylphenol und dem verzweigten Isomer 353-Nonylphenol erheblich. Nach einer 
anfänglichen lag-Phase bis zum 8. Tag stieg die Mineralisierung kontinuierlich auf ca. 25 
% der applizierten Menge am 120. Tag und war damit deutlich höher als für die 
verzweigten Isomere. Auch der Anteil an nicht-extrahierbaren Rückständen war mit über 
50 % der applizierten Menge höher als für die verzweigten Isomere. Der flüchtige Anteil 
von 4-n-Nonylphenol war mit dem der verzweigten Isomere vergleichbar. Das 
unterschiedliche Abbauverhalten von 4-n-Nonylphenol ist möglicherweise durch die im 
Vergleich zu den verzweigten Isomeren stärkere Adsorption von 4-n-Nonylphenol an die 
Boden-Klärschlamm-Mischung zu erklären. Diese starke Adsorption und die damit 
verbundene geringere Bioverfügbarkeit könnte die anfängliche lag-Phase bei der 
Mineralisierung erklären. Ein weiterer Hinweis hierfür war, dass selbst bei direkter 
Extraktion der Boden/Klärschlammmischung nach Applikation ca. 5 % der applizierten 
Menge nicht mehr extrahiert werden konnte. Da die hier eingesetzten Nonylphenole sich 
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in ihrer chemischen Struktur nur in der Form der Alkylkette unterscheiden, ist 
möglicherweise davon auszugehen, dass der Hauptpfad des Abbaus vom linearen 4-n-
Nonylphenol in Boden/Klärschlammmischungen über die Oxidation der Seitenkette 
verlief, während bei den verzweigten Isomeren möglicherweise der Abbau über einen 
Angriff am Ring erfolgte, worauf die Bildung des bisher unbekannten ortho-Nitro-
Nonylphenols hindeutete. Ein schneller Abbau (Mineralisierung) von Nonylphenol unter 
aeroben Bedingungen, wie in mehreren Publikationen aufgezeigt (79, 17, 21, 18, 16), konnte 
in den vorliegenden Studien nicht bestätigt werden. Stattdessen ist Nonylphenol 
besonders bei Zugabe von Klärschlamm im Boden stabil, wie auch von La Guardia (13), 
Hesselsoe (20), Marcomini (22) berichtet wurde. Eine Ausbringung von mit Nonylphenol 
belastetem Klärschlamm stellt somit ein mögliches Gefahrenpotential für die Umwelt dar. 
 
Der Abbau von Bisphenol A unter aeroben Bedingungen wurde nur im Klärschlamm 
alleine betrachtet. Es wurden Mineralisierungraten von über 20 % nach 145 Tagen 
Inkubation gefunden, wobei schon nach 45 Tagen die Mineralisierungsrate konstant bei 
20 % war. Die nicht-extrahierbaren Rückstände waren mit ca. 70 % sehr hoch. Eine 
Verflüchtigung der Ausgangsverbindung konnte nicht festgestellt werden. Die Radio-
HPLC-Analyse der Extrakte ergab, dass weder Bisphenol A noch mäßig polare 
Metabolite detektierbar waren. Es ist also davon auszugehen, dass unter aeroben 
Bedingungen die Ausbringung von mit Bisphenol A belastetem Klärschlamm keine 
Gefahr für die Umwelt darstellen sollte. 
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3.3 Charakterisierung des M1-Metaboliten von Nonylphenol 
 
3.3.1 Charakterisierung des neuen Metaboliten von 353-Nonylphenol 
 
Der in den Abbaustudien aufgetretene, bisher unbekannte Metabolit wurde zur weiteren 
Indentifizierung über präparative HPLC aufgereinigt. Hierzu wurden die Extrakte der 1. 
methanolischen Extraktion am Rotationsverdampfer bis zur Trockne eingeengt und in 
Methanol aufgenommen. Da bei der oben beschriebenen HPLC-Methode die Trennung 
der Signale von 353-Nonylphenol und dem unbekannten Metaboliten mit ca. 4 min 
ausreichend erschien, wurde diese HPLC-Methode auch zur präparativen Aufreinigung 
des Metaboliten verwendet. Die Fraktion von 353-Nonylphenol wurde bei ca. 28 min 
detektiert, während die Fraktion des unbekannten Metaboliten bei ca. 32. min detektiert 
wurde. Das Signal des Diodenarray-Detektors wurde zeitverschoben mit dem Signal des 
Radiodetektors aufgezeichnet. Bei Erscheinen des radioaktiven Signals bei 32 min. 
wurde die Fraktion je nach Signalgröße 1 ½ bis 2 min. lang aufgefangen. Die Lösung 
wurde mit 3-5 ml n-Hexan dreimal extrahiert, wobei über 90 % der aufgefangenen 
Radioaktivität in die n-Hexanphase übergingen. Die n-Hexanphase wurde am 
Rotationsverdampfer bis zur Trockne eingedampft und dann je nach Konzentration in 50 
bis 1000 µl HPLC aufgenommen. 1-5 µl dieser Lösung wurden mittels GC-EIMS 
analysiert. Es wurde die oben beschriebene Messmethode verwendet. Da es sich um 
einen Metaboliten mit höherer Hydrophobie als Nonylphenol handelte, wurde kein 
Injektor mit Glaswolle sondern ein Injektor mit reversed Cap benutzt, um mögliche 
Reaktionen mit der Glaswolle oder auf der Glaswolle adsorbierten Materialien zu 
vermeiden. 
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Abb. 31: Gesamt-Ionen-Chromatogramm des methanolischen Extrakts der vereinigten 
Parallelen 17, 18, 19 nach Aufreinigung über präparative HPLC 
 
In Abbildung 31 ist das Spektrum aller Ionen zu sehen, das aufzeigt, dass selbst nach 
Reinigung über HPLC noch viele Verunreinigungen im Chromatogramm vorhanden 
waren. Bei der Suche nach dem unbekannten Metaboliten wurde bei den einzelnen 
Peaks nach dem Fragmentierungsmuster der radioaktiv markierten Isotopen gesucht. 
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Abb. 32: Massenspektroskopisches Fragmentierungsmuster des Peaks bei 21,67 min 
der vereinigten Proben 17, 18, 19 
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Bei den Peaks mit den Masseeinheiten 152, 166 und 194 sind die Isotopen-
verteilsmuster, welche durch die radioaktive Markierung im Ring hervorgerufen werden, 
zu sehen. Die Intensitäten der einzelnen Ionen, 152, 166 und 194 zueinander waren dem 
Fragmentierungsmuster der Mutterverbindung 353-Nonylphenol sehr ähnlich und sind 
typisch für den Zerfall der Nonylkette am aromatischen Ring von 353-Nonylphenol. In 
Abbildung 30 ist das MS-Fragmentierungsmuster der Mutterverbindung [U14C]-353-
Nonylphenol zu sehen. 
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Abb. 33: Zerfallmuster von 353-Nonylphenol bei 70 eV Ionisierungsenergie 
 
Die Fragment-Ionen, welche charakteristisch für den Zerfall der Nonylkette des Isomers 
353-Nonylphenol sind, haben die Massen m/z 107, 121, 149 und 191. Im 
Fragmentierungsmuster des hydrophoben, unbekannten Metaboliten von 353-
Nonylphenol ist dieser charakteristische Zerfall mit den Fragment-Ionen m/z 152, 166, 
194 und 236 zu sehen. Die Massendifferenz des unbekannten Metaboliten zur 
Mutterverbindung 353-Nonylphenol betrug m/z 45. Aufgrund dieses experimentellen 
Befunds konnte davon ausgegangen werden, dass die Nonylkette auch beim 
unbekannten Metaboliten erhalten war, das heißt, dass an dieser Stelle des Moleküls 
keine Transformation stattgefunden hatte. Da das typische Isotopenmuster der 
Mutterverbindung, verursacht durch die radioaktive Markierung im Ring, auch bei dem 
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unbekannten Metaboliten zu detektieren war, wurde davon ausgegangen, dass der 
aromatische Ring noch erhalten geblieben war. Desweiteren war die unbekannte 
Verbindung nur einmal mit dem Derivatisierungsreagenz MSTFA derivatisierbar. Daraus 
wurde gefolgert, dass die funktionelle Hydroxylgruppe am Ring noch vorhanden und 
keine weiteren funktionellen Gruppen hinzugekommen waren. Das 
Fragmentierungsmuster der Nonylkette zeigte gerade Massenzahlen (m/z 152, 166, 194 
und 236) an. Diese geraden Massenzahlen können, speziell wenn sie bei einem Zerfall 
einer Alkylkette auftreten, auf das Vorhandensein von Stickstoff im Molekül hinweisen. 
Unter der Annahme, dass die Aromatizität im Ring erhalten geblieben war, was einem 
günstigen energetischen Zustand entspricht, und unter Berücksichtigung aller 
beobachteten experimentellen Befunde, wurde geschlossen, dass es sich bei dem 
unbekannten Metaboliten möglicherweise um eine Nitroverbindung handelte, bei welcher 
ein Wasserstoff am Ring durch eine Nitrogruppe substituiert worden war. 
 
Diese Nitroverbindung wurde dann als 2-Nitro-Isomer durch Nitrierung von 353-
Nonylphenol wie oben beschrieben synthetisiert; das Fragmentierungsmuster ist in 
Abbildung 34 zu sehen. 
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Abb. 34: Massenspektroskopisches Fragmentierungsmuster des synthetisierten 4(3,5-
dimethyl-3-heptyl)-2-Nitrophenols 
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Das MS-Fragmentierungsmuster des M1-Metaboliten (Abb. 32) stimmte mit der 
synthetisierten Verbindung 4(3,5-dimethyl-3-heptyl)-2-Nitrophenol (Abb. 34) vollständig 
überein, nur war bei der synthetisierten Verbindung kein Isotopenmuster zu sehen, da 
sie nicht [U14C]-radioaktiv markiert war. Auch das Hintergrundrauschen war bei der 
synthetisierten Verbindung deutlich geringer. Aufgrund der Fragmentierungsmuster 
konnte davon ausgegangen werden, dass es sich bei dem M1-Metaboliten um die 
vermutete Nitroverbindung 4(3,5-dimethyl-3-heptl)-2-Nitrophenol handelte. Um die 
Substanz weiter, insbesondere in ihrem Substitutionsmuster zu verifizieren, wurde die 
synthetisierte Substanz mit Hilfe von NMR-Untersuchungen charakterisiert.  
Sowohl das 1-H-NMR-Spektrum als auch die 13-C-NMR-Spektren zeigten, dass am 
aromatischen Ring ein Wasserstoff gegen einen anderen Rest substituiert war. Aufgrund 
der Substitution eines Wasserstoffs gegen eine Nitrogruppe wurde die Symmetrie am 
aromatischen Ring gestört, so dass anstelle von 4 Signalen dann im 13-C-Spektrum 6 
Signale zu beobachten waren: C1 (152,904); C2 (133,006); C3 (122,462); C4 (140,827); 
C5(Duplett 136,496; 136,465); C6 (119,298). Im 1-H-NMR-Spektrum trat der zur 
Nitrogruppe benachbarte Wasserstoff als Singulett mit einer Triplettfeinaufspaltung durch 
die Kopplung mit den Wasserstoffen am Aromatenring mit einer Verschiebung von 7,98 
ppm auf (C3-H). Der zur Hydroxylgruppe benachbarte Wasserstoff (C6-H) verursachte 
ein Duplett mit einer Verschiebung von 7,11 ppm, während der Wasserstoff am C5-H ein 
Duplett mit Triplettfeinaufspaltung mit einer Verschiebung von 7,55 ppm zeigte. Aufgrund 
dieser Zuordnung der Signale wurde die Position der Nitrogruppe in ortho-Position zur 
Hydroxylgruppe am C2 lokalisiert. 
Der Wasserstoff der Hxdroxylgruppe zeigte eine Tieffeldverschiebung bei 10,5 ppm und 
die Wasserstoffe der Nonylkette zeigten Verschiebungen von 0,5 bis 1,75 ppm. 
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3.3.2 Charakterisierung des neuen Metaboliten von einem technischen Gemisch von 
Nonylphenol 
 
In den Abbaustudien war auch das technische Gemisch von Nonylphenol eingesetzt 
worden. Die Radio-HPLC-Analyse ergab, dass nach 130 Tagen Inkubation auch hier ein 
neuer bisher unbekannter Metabolit mit vergleichbaren Retentionszeiten (31 - 32 min) 
wie beim definierten Isomer 353-Nonylphenol aufgetreten war. Zur Analyse mit der GC-
EIMS wurde der Extrakt der ersten methanolischen Extraktion vom 
Boden/Klärschlammgemisch (1:1) dreimal mit n-Hexan extrahiert. Über 95 % der im 
Extrakt gemessenen Radioaktivität verteilte sich in die n-Hexan-Phase, welche am 
Rotationsverdampfer bis zur Trockne eingeengt und dann in Methanol aufgenommen 
wurde. Die Derivatisierung erfolgte bei 70 °C mit MSTFA. Das unten stehende 
Chromatogramm wurde im Selected Ion Mode mit drei typischen Ionen für Nonylphenol 
(m/z 179 (107 + 72); 207 (135 + 72); 221 (149 + 72)) und drei typischen Ionen für den 
neuen Metaboliten (m/z 224 (152 + 72); 252 (180 + 72); 266 (194 + 72)) aufgenommen. 
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Abb. 35: Selected-Ion-Chromatogram der gaschromatographischen Analyse des 1. 
methanolischen Extrakts gewonnen im Metabolismusversuch mit dem technischen 
Gemisch von Nonylphenol (130 Tage Inkubation in einer 1:1 (w:w) Boden-
Klärschlammmischung), Derivatisierung mit MSTFA  
 
Das technische Gemisch von Nonylphenol, derivatisiert mit MSTFA zeigte für die 
Ausgangsverbindung Retentionszeiten zwischen 16 und 18 min bei der hier verwendeten 
Methode. Die einzelnen Isomere von Nonylphenol erzeugten ein für dieses Gemisch 
typisches chromatographisches Verteilungsmuster. Um ein charakteristisches 
massenspektroskopisches Fragmentierungsmuster für das technische Gemisch von 
Nonylphenol zu erhalten, wurde über alle detektierten Isomere gemittelt. 
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Abb. 36: Massenspektroskopisches Fragmentierungsmuster des technischen Gemisches 
von Nonylphenol derivatisiert mit MSTFA gemittelt von 16 -18 min Retentionszeit 
 
Bei der Fragmentierung des technischen Nonylphenols, derivatisiert mit MSTFA, waren 
die wichtigsten Fragmentionen m/ z 193 (entspricht underivatisiert m/z 121, +72 für die 
Trimethylsilylfunktion), 207 (135, + 72) und 221 (149, + 72). Bei diesen Fragmenten war 
auch das Isotopenmuster resultierend aus der [U]14C-Markierung gut zu erkennen. Der 
neue Metabolit des technischen Gemisches, der bei Retentionszeiten zwischen 19,5 bis 
21,5 min eluierte, zeigte ein ähnliches massenspektroskopisches 
Fragmentierungsmuster wie die Ausgangsverbindung bei Mittelung über alle Isomere; 
die entsprechenden Massen waren lediglich um m/z 45 verschoben. Die wichtigsten 
Fragmentionen waren  m/z 238 (166, + 72), 252 (180, + 72) und 266 (194, + 72). Das 
Massenspektrum des neuen Metaboliten zeigte ein größeres Hintergrundrauschen als 
das Zerfallsspektrum der Ausgangsverbindung. Ursachen waren möglicherweise die 
größeren Retentionszeiten verbunden mit höheren Temperaturen im Säulenofen und 
damit ein stärkeres Säulenbluten. 
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Abb. 37: Massenspektroskopisches Fragmentierungsmuster der neuen Metaboliten des 
technischen Gemisches von Nonylphenol nach Derivatisierung mit MSTFA gemittelt von 
19,5 -21,5 min Retentionszeit 
 
Aufgrund ähnlicher Fragmentierungsmuster von Ausgangsverbindung und M1-Metabolit, 
der im MS praktisch mit dem synthetisierten 2-Nitro-4-nonylphenol des 353-Isomers 
übereinstimmten, wurde davon auszugegangen, dass alle Isomere des technischen 
Gemisches von Nonylphenol in ähnlichem Ausmaß zum neuen Metaboliten umgesetzt 
worden waren. 
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3.3.3 Zusammenfassung der Ergebnisse zur Charakterisierung des M1-Metaboliten 
von 353-Nonylphenol und einem technischen Gemisch von Nonylphenol 
 
Der neue M1-Metabolit, der bei der Radio-HPLC-Analyse ca. 4 min nach der 
Ausgangsverbindung 353-Nonylphenol eluierte, wurde nach wiederholten HPLC-Läufen 
selektiv aufgefangen und angereichert. Die resultierende Lösung, bestehend aus 
Acetonitril und Wasser, wurde mit n-Hexan ausgeschüttelt, die Extrakte wurden vereinigt, 
bis zur Trockne eingeengt und der Rückstand in Methanol wieder aufgenommen. Im 
Total-Ion-Chromatogramm der GC-EIMS-Analyse dieser Probe wurde dann nach dem 
typischen Isotopenmuster, hervorgerufen durch die radioaktive Markierung im Phenolring 
mit 14C [U], gesucht. Die neue unbekannte Verbindung sollte bei der benutzten GC-
Methode, wie auch beim Radio-HPLC-Chromatogramm, nach der Ausgangsverbindung 
detektiert werden. Es trat ein Signal bei einer Retentionszeit von 21,67 min mit einem 
Fragmentierungsmuster auf, welches die typische C-Isotopenverteilung aufgrund der 
radioaktiven Markierung zeigte. Die entsprechende zugehörige Verbindung zeigte zudem 
das typische Fragmentierungsmuster der Nonylkette von 353-Nonylphenol. Die 
Massenzahlen m/z der Fragmentionen waren gerade, das vermutete Signal vom 
Molekülpeak M+ war mit 265 ungerade. Folglich lag die Vermutung, dass die Verbindung 
ein Stickstoff enthielt, nahe. Da die Massendifferenz zu Nonylphenol selbst m/z 45 war, 
lag weiterhin die Vermutung nahe, dass es sich bei dem M1-Metaboliten um eine 
Nitroverbindung handelte. Desweiteren war der M1-Metabolit einfach mit MSTFA 
derivatisierbar, was darauf hindeutete, dass die Hydroxylgruppe der 
Ausgangsverbindung noch vorhanden war. 
Aufgrund dieser Überlegungen wurde die Verbindung 4(3,5-dimethyl-3-heptyl)-2-
Nitrophenol synthetisiert. Das Massenspektrum der synthetisierten Verbindung, das 
durch GC-EIMS-Analyse erhalten wurde, entsprach dem des M1-Metaboliten, nur fehlte 
die typische C-Isotopenverteilung (14C) im Spektrum, da die synthetisierte Verbindung 
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keine radioaktive Markierung besaß. Durch NMR-Untersuchungen wurde gezeigt, dass 
sich die eingeführte Nitroverbindung in ortho-Position zur Hydroxylgruppe befand. 
Der M1-Metabolit, welcher bei dem definierten Isomer 353-Nonylphenol während der 
Abbaustudien auftrat, wurde auch für das technische Isomerengemisch von Nonylphenol 
vermutet. Die Analyse der ersten methanolischen Extrakte der entsprechenden 
Metabolismusversuche zeigte das Auftreten des neuen Metaboliten auch für das 
technische Gemisch von Nonylphenol. Da sich das Fragmentierungsmuster vom 
technischen Nonylphenol, gemittelt über alle Isomere, nicht wesentlich vom 
Fragmentierungsmuster des neuen Metaboliten, gemittelt über alle Isomere, unterschied, 
wurde davon ausgegangen, dass die unterschiedlichen Isomere des technischen 
Gemisches von Nonylphenol alle gleichmäßig stark zu dem neuen Metaboliten 
umgesetzt wurden. 
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3.4 Ames Assay und UMU-Test 
 
3.4.1 Ames Assay von 353-Nonylphenol mit den Stämmen TA 98, TA100 
 
Da Veröffentlichungen über die mutagene Wirkung einzelner Isomere von Nonylphenol 
nicht bekannt waren, wurde der Ames-Assay mit dem Isomer 353-Nonylphenol 
durchgeführt. Hierbei wurden die Bakterienstämme TA 98 und TA 100 benutzt, um 
sowohl mögliche Rasterschubmutationen, als auch Punktmutationen zu erfassen. Ein 
Maß für die mutagene Wirkung ist der Reversionskoeffizient, wobei Werte über 2 die 
mutagene Wirkung belegen. 
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Abb. 38: Reversionskoeffizienten von 353-Nonylphenol mit dem Bakterienstamm S. 
typhimurium TA 98 mit und ohne mikrosomale Aktivierung (S9-Mix); Mittelwert aus 3 
Parallelen und 2 Wiederholungen 
 
Der Reversionskoeffizient war über den gesamten Konzentrationsbereich gering und nur 
bei Konzentrationen von 20 µg je Platte mit S9-Mix wurde der Wert von 2 einmal 
überschritten. Ohne Zugabe von Rattenleber (S9-Mix) lagen die Werte für den 
Reversionskoeffizienten bis 20 µg/Platte um 1 und für höhere Konzentrationen an 353-
Nonylphenol sogar unter 1, was auf eine toxische Wirkung von 353-Nonylphenol auf den 
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Bakterienstamm TA 98 hindeutete. Bei Aktivierung durch Zugabe von Rattenleber stieg 
der Reversionskoeffizient bei einer Konzentration von 5 µg bis 20 µg 353-Nonylphenol 
pro Platte auf Werte um 2, bei höheren Konzentrationen von 353-Nonylphenol wurde 
auch bei Aktivierung eine toxische Wirkung von 353-Nonylphenol festgestellt. Eine 
rastermutagene Wirkung von 353-Nonylphenol konnte somit nicht nachgewiesen 
werden. 
Der Ames-Assay wurde auch mit dem Bakterienstamm TA 100 durchgeführt, um eine 
mögliche Punktmutagenität von 353-Nonylphenol zu untersuchen. 
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Abb. 39: Reversionskoeffizient von 353-Nonylphenol mit dem Bakterienstamm S. 
typhimurium TA 100 mit und ohne mikrosomale Aktivierung (S9-Mix); Mittelwert aus 3 
Parallelen und 2 Wiederholungen 
 
Bei kleinen Konzentrationen von 353-Nonylphenol bis 20 µg/Platte bewegte sich der 
Wert des Reversionskoeffizienten zwischen 1 und 1,5 für den Bakterienstamm TA 100 
mit und ohne mikrosomale Aktivierung (S9-Mix). Danach fiel der Reversionskoeffizient 
ohne Aktivierung drastisch ab, während er bei Aktivierung mit dem S9-Mix noch bis zu 
einer Konzentration von 100 µg/Platte bei ca. 1 verblieb und erst danach auf Werte von 
unterhalb 1 fiel. Bei Werten des Reversionskoeffizienten unterhalb von 1 war von einer 
toxischen Wirkung des 353-Nonylphenols auf die Bakterien auszugehen. Da der 
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Reversionskoeffizient bei keiner Konzentration von 353-Nonylphenol den Wert von 2 
überschritten hatte, konnte eine punktmutagene Wirkung von 353-Nonylphenol nicht 
nachgewiesen werden. 
 
3.4.2 Ames Assay vom technischen Gemisch von Nonylphenol mit den Stämmen TA 
98, TA 100 
 
Um die Ergebnisse des Ames-Assays des definierten Isomers 353-Nonylphenol mit 
publizierten Forschungsergebnissen vergleichen zu können, wurde der Ames-Assay mit 
dem technischen Gemisch der Firma Acros durchgeführt. 
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Abb. 40: Reversionskoeffizient des technischen Gemischs von Nonylphenol mit dem 
Bakterienstamm S. typhimurium TA 98 mit und ohne mikrosomale Aktivierung (S9-Mix); 
Mittelwert aus 3 Parallelen 
 
Die mutagene Wirkung von Nonylphenol auf den Bakterienstamm TA 98 wurde in 
Konzentrationen von 20 µg bis 200 µg Nonylphenol / Platte gemessen. Alle gemessenen 
Reversionskoeffizienten waren kleiner als 1, sowohl ohne, als auch mit Aktivierung durch 
Rattenleber (S9-Mix). Diese Daten deuten auf eine toxische Wirkung von Nonylphenol 
auf die Bakterien, ohne Aktivierung waren aufgrund von Rasenbildung nur die Platten bis 
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20 µg Nonylphenol/Platte auswertbar, während bei Aktivierung mit Rattenleber die 
Platten über den gesamten Konzentrationsbereich auswertbar waren. Eine mögliche 
rasterschubmutagene Wirkung von t-NP für den Teststamm konnte aufgrund der 
toxischen Eigenschaften somit nicht geprüft werden. Die Ergebnisse von 353-
Nonylphenol ähnelten stark den Ergebnissen vom technischen Gemisch von 
Nonylphenol bei dem Bakterienstamm TA 98. Die experimentellen Ergebnisse von Yang 
et al. (141), der mehrere phenolische Verbindungen im Ames-Assay in Konzentrationen 
von 100 bis 250 µg/Platte getestet hatte, konnten somit nicht bestätigt werden. Dieser 
hatte in seinen Experimenten herausgefunden, dass Nonylphenol mutagen gegenüber 
dem Stamm S. typhimurium TA 98 wirkt. Die von Yang ermittelten 
Reversionskoeffizienten schwankten zwischen 6,14 und 8,71 (141). Die Ergebnisse des 
Beratergremiums für umweltrelevante Altstoffe (1988) (33) konnten hingegen bestätigt 
werden. In dem BUA-Bericht 13 wurde keine mutagene Wirkung des technischen 
Nonylphenols mit dem Bakterienstammm Salmonella typhimurium TA 98 im Ames Test 
gefunden. Auch die mit dem UMU-Test durchgeführten Untersuchungen auf eine 
mögliche mutagene Wirkung von Nonylphenol zeigten, dass Nonylphenol nicht mutagen 
wirkte (9).  
 
Eine mögliche mutagene Wirkung des technischen Gemischs von Nonylphenol wurde 
auch auf den Bakterienstamm TA100 getestet. 
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Abb. 41: Reversionskoeffizient des technischen Gemischs mit dem Bakterienstamm S. 
typhimurium TA 100 mit und ohne mikrosomale Aktivierung (S9-Mix); Mittelwert aus 3 
Parallelen 
 
Es wurden Konzentrationen von 20 µg bis 400 µg Nonylphenol pro Platte getestet. Mit 
Aktivierung durch Zugabe von Rattenleber-Extrakt war der Reversionskoeffizient bei den 
Konzentrationen 20 und 50 µg/Platte größer als 1 und nahm dann kontinuierlich bis 400 
µg/Platte ab, was auf eine toxische Wirkung des Nonylphenols hindeutete. Aufgrund von 
Rasenbildung waren ohne mikrosomale Aktivierung nur die Konzentrationen 20, 50, 400 
µg/Platte auswertbar, aber kleiner als 1, was wiederum eine toxische Wirkung vermuten 
ließ. Auch diese Ergebnisse widerlegen die Ergebnisse von Yang et al. (141), d. h. auch 
beim Bakterienstamm TA 100 konnte keine mutagen Wirkung des technischen 
Gemisches von Nonylphenol beobachtet werden. Die Ergebnisse des UMU-Assays (9) 
und die Ergebnisse mit dem Ames-Assay aus dem BUA-Bericht 13, in welchen 
Nonylphenol keine mutagene Wirkung mit den verwendeten Bakterienstämmen 
aufzeigte, konnten somit bestätigt werden. 
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3.4.3 Ames Assay von Bisphenol A mit den Stämmen S. typhimurium  TA 98, TA 100 
 
Literaturdaten zur mutagenen Wirkung von Bisphenol A liegen bisher nur für den UMU-
Test (Toxnet) und den Ames-Assay mit dem Samonella-Stamm TA 100 (123) vor. In den 
hier durchgeführten Studien zur Mutagenität wurde der Ames-Assay mit den Samonella-
Stämmen TA 98 und TA 100 durchgeführt. 
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Abb. 42: Reversionskoeffizienten von Bisphenol A mit dem Bakterienstamm S. 
typhimurium TA 98 mit und ohne mikrosomale Aktivierung (S9-Mix); Mittelwert aus 3 
Parallelen und 2 Wiederholungen 
 
Bisphenol A ist über einen Konzentrationsbereich von 2 bis 500 µg/Platte auf seine 
mutagene Wirkung auf den Bakterienstamm TA 98 getestet worden. Der 
Reversionskoeffizient erreichte dabei nicht den Schwellenwert von 2, bei dem eine 
mutagene Wirkung einer Chemikalie angenommen wird. Die Werte bei Aktivierung durch 
Rattenleber-Extrakt (S9-Mix) lagen meistens um den Wert 1, eine toxische Wirkung war 
daher nicht zu erkennen. Ohne Aktivierung durch Rattenleber schwankten die Werte 
zwischen 0,5 und 1, eine starke toxische Wirkung wie für Nonylphenol, wo bei einigen 
Platten keine Kolonienbildung bzw. Rasenbildung beobachtet worden war, war bei 
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Bisphenol A nicht vorhanden, auch wenn die Werte ab einer Konzentration von 100 
µg/Platte kontinuierlich sanken. Eine rasterschubmutagene Wirkung von Bisphenol A 
konnte nicht beobachtet werden. 
 
Des Weiteren wurde der Ames-Assay für Bisphenol A mit dem Samonella-Stamm TA 
100 durchgeführt, um mögliche Punktmutationen auslösende Eigenschaften von BPA zu 
erfassen. 
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Abb. 43: Reversionskoeffizienten von Bisphenol A mit dem Bakterienstamm S. 
typhimurium TA 100 mit und ohne mikrosomale Aktivierung (S9-Mix); Mittelwert aus 3 
Parallelen und 2 Wiederholungen  
 
Der Test wurde wiederum im Konzentrationsbereich von 2 bis 500 µg Bisphenol A/Platte 
durchgeführt. Die Werte des Reversionskoeffizienten mit und ohne Aktivierung lagen bei 
dem Samonella-Stamm TA 100 auf ähnlichem Niveau zusammen und schwankten 
hauptsächlich zwischen 1 und 1,5. Da auch hier der Wert 2 nicht überschritten wurde, 
konnte eine potentielle mutagene Wirkung von Bisphenol A auf den Bakterienstamm TA 
100 nicht erkannt werden. Auch konnte keine oder nur eine geringe Toxizität von 
Bisphenol A auf den Bakterienstamm TA 100 in diesem Test-Design beobachtet werden. 
Diese Ergebnisse deckten sich mit den Ergebnissen von früher durchgeführten Studien 
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auf mutagene Wirkung von Bisphenol A mit dem UMU-Test (Toxnet) und mit den von 
Metzler et al. durchgeführten Studien mit dem Bakterienstamm TA 100 (123). 
 
3.4.4 UMU-Test mit dem Metaboliten 2-Nitro-4-(3,5-dimethylheptan-3-yl)-phenol mit 
dem Stamm TA 1535 nach ISO 13829 (2000) 
 
Der UMU-Test wurde am Institut für Hygiene- und Umweltmedizin durchgeführt. Über 
den gesamten Konzentrationsbereich von 0,003 µg/L bis 533,3 µg/L konnte keine 
mutagene Wirkung festgestellt werden, die Positiv-Kontrolle für den Test ohne S9-Mix 
war 4-Nitrochinoline-N-oxide (4-NQO) und für den Test mit S9-Mix 2-Aminoanthracen (2-
AA). Bei beiden Positiv-Kontrollen wurde hingegen eine mutagene Wirkung festgestellt. 
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3.4.5 Zusammenfassung der Ergebnisse: Testung von 353-Nonylphenol, technischem 
Nonylphenol, Bisphenol A und dem Nitro-Metaboliten von 353-Nonylphenol auf 
mutagene Wirkung 
 
Über die mutagene Wirkung einzelner Isomere aus dem technischen Gemisch von 
Nonylphenol waren keine Veröffentlichungen bekannt und über die mutagene Wirkung 
von dem technischen Gemisch von Nonylphenol existierten widersprüchliche 
wissenschaftliche Meinungen. Daher wurde in der vorliegenden Arbeit 353-Nonylphenol, 
ein technisches Gemisch von Nonylphenol und Bisphenol A im Ames-Assay mit den 
Samonella-Stämmen TA 98 und TA 100 auf Mutagenität getestet. Des Weiteren wurde 
der UMU-Test mit dem Stamm TA 1535 für den neuen Metaboliten von 353-
Nonylphenol, 2-Nitro-4-(3,5-dimethylheptan-3-yl)-phenol, durchgeführt. 
Für 353-Nonylphenol wurde der Ames-Assay mit dem Stamm TA 98 von 5 - 200 µg 
Substanz / Platte mit und ohne Aktivierung durch Rattenleber durchgeführt. Nur für die 
Konzentration von 10 µg 353-Nonylphenol / Platte wurde der Reversionskoeffizient von 
2, der eine potentielle mutagene Wirkung aufzeigt, in einer 3-er Parallele einmal 
überschritten. Ansonsten lag der Wert des Reversionskoeffizienten immer unter 2, auch 
konnte bei einem späteren Experiment ein Wert für den Reversionskoeffizienten über 2 
für diese Konzentration nicht mehr bestätigt werden. Beim Bakterienstamm TA 100 
wurde der Wert 2 für den Reversionskoeffizienten selbst bei Konzentrationen von 400 µg 
353-NP / Platte nicht überschritten, der höchste Wert für den Reversionskoeffizienten 
war für den Stamm TA 100 maximal 1,5. Es kann daher davon ausgegangen werden, 
dass 353-Nonylphenol nicht mutagen wirkt. 
Für das technische Gemisch von Nonylphenol wurden Konzentrationen von 10 bis 200 
µg / Platte mit dem Stamm TA 98 und für den Stamm TA 100 von 10 bis 400 µg / Platte 
mit und ohne Aktivierung mit Rattenleber getestet. Es konnte keine mutagene Wirkung 
für das technische Gemisch von Nonylphenol fsetgestellt werden. Damit konnten die 
Ergebnisse von Yang aus dem Jahr 2003 (141) nicht bestätigt werden. In den von Yang 
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benutzten Konzentrationen wurde zudem eine toxische Wirkung auf die Bakterien 
festgestellt, so dass eine Auswertung ohne S9-Mix teilweise aufgrund von Rasenbildung 
nicht möglich war. Stattdessen wurden die experimentellen Befunde des 
Beratergremiums für umweltrelevante Altstoffe aus dem Jahre 1988 (33) bestätigt, die 
keine mutagene Wirkung von Nonylphenol beobachtet hatten. 
Bisphenol A wurde in den Konzentrationen von 2 bis 500 µg / Platte mit den 
Bakterienstämmen TA 98 und 100 getestet. Es wurde keine mutagene Wirkung für diese 
Bakterienstämme festgestellt, womit die bisherigen Studien für Bisphenol A sowohl im 
UMU-Test (Toxnet), als auch mit dem Ames-Assay (123) für den Bakteriensstamm TA 100 
bestätigt werden konnten. 
Da mit den in dieser Arbeit durchgeführten Studien die Ergebnisse aus Studien mit dem 
UMU-Test bestätigt werden konnten, wurde für den M1-Metaboliten 2-Nitro-4-(3,5-
dimethylheptan-3-yl)-phenol nur der UMU-Test durchgeführt in Konzentrationen von 
0,003 bis 533,3 µg/L. Für 2-Nitro-4-(3,5-dimethylheptan-3-yl)-phenol konnte keine 
mutagene Wirkung auf den Bakterienstamm TA 1535 beobachtet werden. 
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4. Abschließende Diskussion 
 
Ziel dieser Arbeit war es, dass Verhalten von Nonylphenol und Bisphenol A bei der 
landwirtschaftlichen Klärschlammverwertung, sowie mögliche Gefahren aufgrund der 
Exposition dieser endokrin wirksamen Chemikalien für die Umwelt abzuschätzen. Dazu 
wurden diese 14C-markiert in Adsorptions- und Abbaustudien eingesetzt. 
In Adsorptionsexperimenten konnte gezeigt werden, dass Nonylphenol stark an sandigen 
Lehmboden, als auch an einzelne Bodenbestandteile (Na-Bentonit, Torfhuminsäuren) 
adsorbierte. Die Desorption von Nonylphenol vom Boden erfolgte zu einem wesentlich 
geringeren Anteil. Des Weiteren war sowohl die Adsorption, als auch die Desorption von 
der Menge des Adsorbens abhängig. Eine mögliche Anreicherung von Nonylphenol im 
Boden ist daher nicht auszuschließen. In kompetitiven Adsorptionsexperimenten 
zwischen gelösten Torfhuminsäuren und Na-Bentonit wurde Nonylphenol zu über 90 % 
vom Na-Bentonit adsorbiert, weswegen eine Anreicherung im Sediment von 
Oberfächengewässern zu erwarten ist, was auch in zahlreichen Publikationen bestätigt 
wurde (142, 143, 144, 73, 56, 58, 60). Bei der kompetitiven Adsorption zwischen festen 
Torfhuminsäuren und Na-Bentonit waren 80 % des applizierten Nonylphenols von den 
festen Torfhuminsäuren adsorbiert, so dass im Boden eine Anreicherung im Bereich von 
festem organischen Material zu erwarten ist. 
Die Adsorptionsexperimente von Bisphenol A an Boden zeigten, dass Bisphenol A nur 
schwach an den sandigen Lehmboden adsorbiert war und leicht wieder desorbiert 
werden konnte. Im Fall von Bisphenol A bestünde somit die mögliche Gefahr der 
Versickerung und Grundwasserkontamination bei der Verwendung von mit Bisphenol A 
kontaminiertem Klärschlamm. 
 
In Abbauexperimenten von 353-Nonylphenol im sandigen Lehmboden mit 
unterschiedlichen Klärschlammgehalten (0, 1, 10, 50  und 100 Gew. %) wurde eine 
Stabilisierung von 353-Nonylphenol mit zunehmendem Klärschlammgehalt festgestellt: 
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Bis zu 25 % der applizierten Menge waren noch nach 135 Tagen Inkubation 
nachweisbar. Es wurde eine Verflüchtigung von ca. 5 % der applizierten Menge an 353-
Nonylphenol im sandigen Lehmboden gemessen, offensichtlich eine enscheidene 
Emissionsquelle von Nonylphenol, wie dies auch von Litz (9) berichtet wurde. Der M1-
Metabolit, der stärker hydrophob als die Mutterverbindung 353-Nonylphenol war, konnte 
als 2-Nitro-4-(3,5-dimethylheptan-3-yl)-phenol identifiziert werden. Durch Nitrierung von 
353-Nonylphenol wurde dieser neue Metabolit als Referenzsubstanz synthetisiert; mit 
Hilfe von NMR-Untersuchungen wurde die ortho-Position der Nitrogruppe zur 
Hydroxylgruppe verifiziert. Die höchsten Konzentrationen an diesem Metaboliten traten 
im Boden bei einem Gehalt von 10 % Klärschlamm mit nahezu 40 % bezogen auf die 
applizierte 353-Nonylphenolmenge auf. Der M1-Metabolit wurde auch bei 
Abbauversuchen vom technischen Gemisch von Nonylphenol in einer 1:1 
Boden/Klärschlammmischung nach 130 Tagen Inkubation nachgewiesen. Das 
Fragmentierungsmuster gemittelt über die verschiedenen Isomere des technischen 
Gemisches an Nonylphenol blieb beim Metaboliten nahezu erhalten; dies darf als starker 
Hinweis darauf gewertet werden, dass alle Isomere des technischen Gemisches beim 
Abbau an der Bildung des Nitrometaboliten beteiligt sind. 
Der Einfluß der Bodentextur wurde in Abbauexperimenten mit zwei weiteren Böden 
untersucht, wobei es sich um einen sandigen Tonlehmboden und um einen Lehmboden 
handelte. In beiden Böden konnte weder Nonylphenol noch irgendwelche Metaboliten 
nachgewiesen werden. Ein Eintrag von Nonylphenol scheint in Böden mit solchen 
Eigenschaften also kein potentielles Risiko darzustellen. 
Des Weiteren wurden Versuche zur Bioverfügbarkeit von 353-Nonylphenol im sandigen 
Lehmboden durch Zugabe von Na-Bentonit und festen Torfhuminsäuren durchgeführt. 
Die Abbaugeschwindigkeit von 353-Nonylphenol nahm durch Zugabe von zusätzlichen 
Na-Bentoniten bzw. zusätzlichen Torfhuminsäuren dramatisch ab. 70 % des applizierten 
Nonylphenols konnten selbst nach 135 Tagen Inkubation im sandigen Lehmboden mit 
festen Torfhuminsäuren wiedergefunden werden. Der Nitro-Metabolit trat nicht auf, er 
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wurde auch beim Boden mit zusätzlichem Na-Bentonit nur in sehr geringen Mengen 
detektiert. Wie zu erwarten, hängt das Abbauverhalten von Nonylphenol stark von der 
Bioverfügbarkeit ab. 
Um das Abbauverhalten von Bisphenol A in Boden/Klärschlammmischungen 
abzuschätzen, wurde zunächst das Abbauverhalten von Bisphenol A in Klärschlamm 
unter aeroben Bedingungen untersucht. Nach 145 Tagen Inkubation konnten weder 
Bisphenol A noch irgendwelche Umwandlungsprodukte mehr nachgewiesen werden, 
dafür wurden nicht-extrahierbare Rückstände mit ca. 70 % der applizierten Menge 
gebildet. Die Mineralisierung stieg nach 20 Tagen bis auf über 20 % der applizierten 
Menge an und blieb dann konstant, was möglicherweise darauf hindeutet, das der 
Umwandlungsprozess schon nach 30 Tagen abgeschlossen ist. Offensichtlich ist daher 
das potentielle Risiko bei der landwirtschaftlichen Verwertung von mit Bisphenol A 
belasteten Klärschlämmen gering. 
Da bisher keine Studien zur mutagenen Wirkung einzelner Nonylphenolisomeren 
publiziert wurden, wurde der Ames-Assay mit 353-Nonylphenol und, zur besseren 
Vergleichbarkeit mit bisherigen Studien, mit dem technischen Gemisch von Nonylphenol 
durchgeführt. Des Weiteren wurde der Ames-Assay auch mit Bisphenol A und der UMU-
Test für den M1-Metaboliten, 2-Nitro-4-(3,5-dimethylheptan-3-yl)-phenol, durchgeführt. 
Keine dieser Substanzen wies eine mögliche mutagene Wirkung in den benutzten 
Testsystemen auf und die Ergebisse früherer Studien konnten verifiziert werden (33); 
neuere Studien von Yang et al aus dem Jahre 2003 (141) zur mutagenen Wirkung von 
Nonylphenol bestätigten sich nicht. 
Als abschließendes Fazit bleibt zu sagen, dass für Bisphenol A durch rasche 
Metabolisierung und Festlegung kein Risiko bezüglich der landwirtschaftlichen 
Klärschlammverwertung besteht, während bei Nonylphenol aufgrund der Stabilisierung 
mit erhöhtem Klärschlammgehalt und aufgrund des Auftretens des Metaboliten o-Nitro-
Nonylphenol von einer potentiellen Gefährdung bei der Verwendung Nonylphenol-
haltiger Klärschlämme in der Landwirtschaft auszugehen ist. 
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6. Anhang 
 
 
2-Nitro-4-(3,5-dimethylheptan-3-yl)-phenol 
 
1H NMR chemische Verschiebungen von 353-Nitro-NP (Diastereomer) in ppm relativ zu TMS 
bei 400 MHz: 
1H NMR (400 MHz, CDCl3): δ = 7.98 (s, H-C3); 7.55 (d, J = 8.8 Hz, 2 H-C(5); 7.09 (d, J = 
8.8 Hz, 2 H-C(6); 1.66-1.76, 1.44-1.61, 1.15-1.34, 1.00-1.15, 0.89-0.97 (each br. m, 10 H-
C(2´, 4´-6´, CH3 at C3´)); 0.65 (q, J = 7.2, 3 H-C1´); 0.62, 0.79 (each t, J = 7.2, 3 H-C7´); 
0.50, 0.78 (each d, J = 6.5, 3 H-(CH3 at C5´)) 
 
13C NMR chemische Verschiebungen von 353-Nitro-NP (Diastereomer) in ppm relativ zu 
TMS bei 100 Hz: 
13C NMR (100 MHz, CDCl3): δ = 152.90 (C1); 140.83 (C4); 136.50, 136.46 (C5); 133.01 
(C2); 122.46 (C3); 119.30 (C6); 50.20, 50.12 (C4´); 41.34, 41.12 (C3´); 36.34, 35.91 (C2´); 
31.84, 31.39 (C6´); 30.89, 30.72 (C5´); 23.38, 22.79 (CH3 at C3´); 21.82, 21.45 (CH3 at C5´); 
11.53, 11.36 (C7´); 8.66, 8.60 (C1´) 
 
 
4-(3,5-Dimethylheptan-3-yl)-phenol 
 
1H NMR chemische Verschiebungen von 353-NP (Diastereomer) in ppm relativ zu TMS bei 
400 MHz: 
1H NMR (400 MHz, CDCl3): δ = 7.13 (d, J = 8.8 Hz, 2 H-C(3, 5)); 6.76 (d, J = 8.8 Hz, 2 H-
C(2, 6); 1.64-1.76, 1.43-1.54, 1.15-1.35, 1.00-1.12, 0.87-0.95 (each br. m, 10 H-C(2´, 4´-6´, 
 ii
CH3 at C3´)); 0.66 (t, J = 7.4, 3 H-C1´); 0.62, 0.78 (each t, J = 7.4, 3 H-C7´); 0.49, 0.76 (each 
d, J = 6.6, 3 H-(CH3 at C5´)) 
 
13C NMR chemische Verschiebungen von 353-NP (Diastereomer) in ppm relativ zu TMS bei 
100 Hz: 
13C NMR (100 MHz, CDCl3): δ = 152.06 (C1); 140.04, 140.02 (C4); 127.68, 127.65 (C3, 
C5); 114.50 (C2, C6); 50.71, 50.66 (C4´); 40.81, 40.62 (C3´); 36.47, 36.02 (C2´); 31.80, 
31.29 (C6´); 30.75, 30.53 (C5´); 23.55, 22.92 (CH3 at C3´); 21.69, 21.23 (CH3 at C5´); 11.40, 
11.21 (C7´); 8.60, 8.54 (C1´) 
 
Dosis-Wirkungsbeziehung von Benzo (a) pyren im Ames Assay mit dem Bakterienstamm S. 
typhimurium TA 98 
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Netto-Revertantenzahl von Benzo (a) pyren mit dem Bakterienstamm S. typhimurium TA 98 
mit und ohne mikrosomale Aktivierung (S9-Mix); Mittelwert aus 3 Parallelen und 2 
Wiederholungen  
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